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De nombreux cours d’eau sont exposés aux polluants métalliques. Dans ces milieux, 
les communautés microbiennes structurées sous forme de  biofilms peuvent être affectées par 
ces polluants. Or, une des questions prégnantes en écotoxicologie concerne l’évaluation des 
impacts toxiques dans le cas de combinaisons multi-stress.  
Dans ce contexte, l’objectif principal de ce travail était d’évaluer l’influence de la 
température sur la réponse du biofilm à une exposition au cuivre (Cu). Cet objectif a été 
abordé en considérant l’influence de la température, d’une part, sur la sensibilité des 
communautés au Cu, et d’autre part, sur l’exposition des communautés de biofilm à ce métal. 
Ces travaux ont été réalisés en microcosmes de laboratoires et menés sur des biofilms 
prélevés à différentes saisons.  Nous avons tout d’abord optimisé les protocoles utilisés pour 
mesurer i) les niveaux de tolérance des communautés au Cu et ii) la bioaccumulation du Cu 
dans les biofilms. Les résultats des expérimentations ont révélé que la température pouvait 
moduler l’impact structural et fonctionnel du Cu sur les biofilms, du fait notamment d’une 
diminution de la bioaccumulation aux plus fortes températures. En complément, les résultats 
ont mis en évidence l’influence d’une hausse de la température sur la sensibilité des 
communautés au Cu, qu’elles aient été préalablement exposées (PICT) ou non à ce métal.  
Cependant, nous avons observé que les effets de la température sur la réponse du 
biofilm étaient variables d’une étude à l’autre, suggérant une influence de nombreux 
paramètres, tels que la composition initiale de la communauté, les niveaux de stress appliqués 
(température et Cu), le compartiment microbien étudié (phototrophe ou hétérotrophe), ou les 
fonctions considérées. 
 
Mots clés : Bioaccumulation ; Biofilms ; Communautés microbiennes ; Cuivre ; 
Écotoxicologie microbienne ; Métal ; Périphyton ; Pollution Induced Community Tolerance 









Many streams are impacted by metallic pollution. In such ecosystems, microbial 
communities, which grow preferentially as biofilms, can be affected by these pollutants. 
However, there is a need to better assess the impact of toxic substances  under multi-stress 
interactions. 
In this context, the main aim of this work was to evaluate the effect of temperature on 
biofilm response to copper (Cu) exposure. Accordingly, we addressed the influence of 
temperature on microbial community sensitivity to Cu on the one hand, and its influence on 
biofilm exposure to this metal on the other hand. Microcosm experiments were performed 
under laboratory conditions using biofilms sampled in winter or summer. This work allowed 
us to set up new methodological developments, which were applied to improve the protocols 
used to measure (i) Cu tolerance levels of biofilm microbial communities and (ii) Cu 
bioaccumulation in biofilms. Results showed that temperature could modulate structural and 
functional effects of Cu on biofilms, notably due to a decrease in Cu bioaccumulation at 
higher temperatures. In addition, our findings indicate that temperature increase could 
influence the sensitivity of microbial communities to Cu, whether they have been previously 
chronically exposed (PICT) or not to this metal. 
Nonetheless, temperature effects on biofilms varied among experiments, revealing that 
the influence of temperature on the effects of Cu on microbial biofilms depends on many 
parameters, such as the initial composition of communities, the level of the applied stresses 
(temperature and Cu), the microbial compartment studied (i.e. phototrophic or heterotrophic), 
or the measured functional parameters. 
 
Key words: Bioaccumulation; Biofilms; Copper; Microbial community; Microbial 
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1. Cadre général et problématique 
 
La mise en œuvre de la directive cadre sur l’eau (DCE) du 23 octobre 2000 (DCE, 
2000/60/CE), qui vise à atteindre ou à préserver le bon état des eaux et des milieux aquatiques, 
se traduit entre autres par une intensification des actions de surveillance des écosystèmes 
aquatiques, via notamment un renforcement des suivis des niveaux de contamination 
chimique. Malgré la mise en place d’une telle réglementation, les pesticides organiques 
(constitués d’éléments carbonés naturels ou synthétiques) et inorganiques (dérivés de 
minéraux, en particulier les métaux) restent des polluants chimiques préoccupants dans les 
cours d’eau. C’est le cas, par exemple, dans de nombreuses zones agricoles où les cours d’eau 
se retrouvent fortement exposés aux pesticides, du fait d’une pollution diffuse provoquée par 
le transfert de ces polluants sur les bassins versants. Ainsi, les petits cours d’eau qui drainent 
des bassins versants, avec une forte pression de l’activité viticole, se retrouvent 
particulièrement exposés au cuivre, du fait de son utilisation intensive comme fongicide dans 
la viticulture conventionnelle et biologique. 
Dans les milieux lotiques, les communautés microbiennes se structurent 
principalement sous forme d’agrégats, appelés « biofilm » ou encore « périphyton », 
composés de microorganismes phototrophes (microalgues et cyanobactéries) et hétérotrophes 
(bactéries, champignons et protozoaires). Ces biofilms jouent un rôle clé dans différents 
processus écologiques, comme la production primaire, la dégradation de la matière organique 
ou encore le recyclage des nutriments (Battin et al. 2003). Ainsi, ils participent activement à 
l’autoépuration des rivières et à la production de biomasse dans les réseaux trophiques.  
Cependant, et du fait de leur forte interaction avec les substances dissoutes, les 
biofilms peuvent être affectés par les pollutions chimiques, telles que les pollutions 
métalliques. Cet impact peut se traduire par des modifications structurales et fonctionnelles au 
sein des communautés microbiennes, pouvant conduire à un dysfonctionnement des processus 
microbiens. Un tel impact peut donc potentiellement engendrer une perturbation du 
fonctionnement écologique des cours d’eau contaminés. Il est donc important de mieux 
évaluer l’impact et le risque écotoxicologique des métaux sur les biofilms. De par le niveau 
d’organisation biologique des biofilms, qui rassemblent différentes espèces, présentant des 
modes de fonctionnement variés (phototrophes, hétérotrophes ou mixotrophes), une 
évaluation de cet impact au travers de ce compartiment permet d’aborder les effets 
écotoxicologiques en considérant la notion de biodiversité structurelle et fonctionnelle, tout en 
tenant compte des effets indirects qui découlent des interactions multiples entre les 

microorganismes qui les composent. La complexité biologique au sein des biofilms confère 
ainsi une dimension écologique non négligeable aux approches écotoxicologiques réalisées à 
partir de ce modèle d’étude (Geizinger et al. 2009). 
De nombreuses études ont mis en évidence les effets des métaux, tel que le cuivre, sur la 
structure et le fonctionnement des biofilms (ex. Serra and Guasch, 2009 ; Lambert et al. 2012). 
Or, la contamination des milieux aquatiques s’inscrit dans un contexte multistress, qui 
découle de la multiplicité des pressions chimiques, climatiques et/ou physiques. Dans ce 
contexte, il a été montré que les effets des métaux sur les communautés microbiennes 
aquatiques étaient modulés par différents paramètres environnementaux, qu’ils soient naturels, 
comme le débit de l’eau et l’intensité lumineuse, ou d’origine anthropique, comme les 
concentrations en phosphates, ou encore la présence d’autres toxiques (ex. Sabater et al. 
2002 ; Guasch et al. 2004).  
Afin de mieux évaluer les impacts et appréhender le risque environnemental lié à une 
contamination au cuivre, il apparaît donc nécessaire de mieux comprendre l’influence de ces 
paramètres sur les effets écotoxicologiques des polluants métalliques. Cet objectif s’inscrit 
clairement dans la feuille de route rédigée par l’Initiative Française pour la Recherche en 
Environnement Santé (IFRES) en 2012, qui propose de faire évoluer les approches 
écotoxicologiques actuelles, au profit d’une nouvelle vision plus intégrée qui vise à mieux 
prendre en compte l’ensemble des expositions. L’objectif général est ainsi de passer d’une 
approche fragmentée par contaminant et par stress, à une approche intégrée de l’ensemble des 
expositions et des stress. Cela implique d’aborder progressivement les effets multistress sur 
les écosystèmes. Ainsi, une meilleure connaissance des interactions paramètres 
environnementaux/métaux permettrait de mieux évaluer le risque écotoxicologique associé à 
ces contaminants et de mieux caractériser les relations de cause à effet dans les études 
d’impact, en permettant de mieux établir le lien entre le stress provoqué par les métaux et les 
effets écologiques observés in situ. 
Avec une augmentation moyenne des températures de près de 1°C au cours des 100 
dernières années, notre planète est soumise à des modifications climatiques rapides et 
importantes (Acuña et al. 2008). Cette évolution tend à s’accélérer et différents scénarios 
prédisent, dans le meilleur des cas, une augmentation comprise entre 1 et 2°C d’ici 2100, avec 
un risque d’observer une augmentation comprise entre 3,5 et 5°C pour un scénario de fortes 
émissions de gaz à effet de serre, si aucune mesure n’est prise (IPCC, 2014). Outre cette 
hausse progressive de la température, le réchauffement climatique favorise les événements 
météorologiques extrêmes, qui peuvent engendrer une augmentation ponctuelle et brutale des 

températures. De ce fait, la température est un paramètre environnemental majeur à prendre 
en compte dans les études multistress. Or, si l’évaluation de l’influence des caractéristiques 
physico-chimiques du milieu aquatique, telles que les conditions hydrodynamiques et 
nutritives sur la toxicité métallique, fait l’objet d’un nombre croissant d’études (Sabater et al. 
2002 ; Serra et al. 2010), il existe un réel déficit de connaissance concernant l’influence de la 
température sur les effets des métaux sur les communautés microbiennes aquatiques (Boivin 
et al. 2005). 
Les variations de la température des eaux de surface peuvent engendrer un impact 
biologique direct sur la diversité et les capacités métaboliques des communautés aquatiques 
(Wilby, 2008). Elles peuvent donc affecter la structure et l’état physiologique des biofilms, ce 
qui peut, dans un contexte de pollution métallique, conditionner leur niveau de sensibilité à 
ces contaminants. En complément, l’impact de la température sur les biocénoses aquatiques et 
sur les propriétés physico-chimiques du milieu peut également entraîner une modification de 
la biodisponibilité des métaux, ce qui peut moduler leurs effets écotoxicologiques (Sigg and 
Xue, 1994; Campbell, 1995). À ce jour, les effets cumulés d’une pollution métallique et d’une 
augmentation de la température dans les milieux aquatiques ont été essentiellement 
appréhendés sur des macroorganismes (ex : poissons, macroinvertébrés) à partir d’études 
essentiellement réalisées à l’échelle de la population (Heugens et al., 2001; Holmstrup et al., 
2010). Il apparaît donc nécessaire d’intensifier les efforts de recherche pour mieux évaluer 
l’influence de la température sur la réponse des communautés microbiennes aquatiques à un 
stress métallique.  
 
2. Objectifs de la thèse  
 
Dans ce contexte, l’objectif général de cette thèse était de contribuer à une meilleure 
compréhension de l’influence de la température sur la réponse de biofilms microbiens à une 
pollution métallique, en prenant le cuivre (Cu) comme contaminant modèle. Pour cela, nous 
avons choisi de nous appuyer exclusivement sur des approches expérimentales, basées sur 
l’utilisation de microcosmes de laboratoire, pour contrôler au mieux les niveaux thermiques 
testés et les caractéristiques physico-chimiques du milieu. De plus, et afin d’intégrer une 
dimension écologique à nos travaux, nous avons choisi comme modèle d’étude des biofilms 
naturels de rivière. Ceux-ci ont été prélevés sur le site amont (servant de référence non 
contaminée) de la rivière Morcille, localisée au cœur de la zone viticole du Nord Beaujolais, 

et qui fait l’objet, depuis plus de 20 ans, de suivis chimiques et biologiques réguliers (Rabiet 
et al. 2008 ; Dorigo et al. 2010 ; Pesce et al. 2010 ; Foulquier et al. 2014). 
Le premier objectif de la thèse était d’appréhender l’influence d’une hausse 
thermique sur la réponse de ces biofilms naturels à une exposition chronique au Cu (i.e. 
plusieurs semaines) représentative d’une contamination « réaliste » (i.e. ~15µg/L, 
concentration proche de celles observées dans les zones les plus contaminées de la Morcille).  
Pour ce faire, nous avons choisi d’évaluer, dans un premier temps, la réponse structurale et 
fonctionnelle des communautés microbiennes phototrophes, en soumettant les biofilms à 
différents niveaux d’augmentation thermique (i.e. échauffement de +5°C, +10 et +15°C), en 
présence ou non de Cu.  
Les résultats de cette première expérience ont montré que l’augmentation de la 
température engendrait de fortes modifications de la structure des communautés phototrophes 
ainsi qu’une diminution de la bioaccumulation du Cu, le tout conduisant à une atténuation des 
effets toxiques observés au niveau fonctionnel. Suite à ces premiers résultats, deux hypothèses 
principales ont été proposées : 
1. La température influence les effets du Cu, en modifiant la sensibilité des 
communautés du biofilm au Cu ; 
2.  La température influence les effets du Cu, en modifiant l’exposition des 
communautés du biofilm au Cu (i.e. modification des concentrations en Cu, 
mesurées dans les différentes fractions du biofilm). 
 
Pour tester la première hypothèse, nous avons choisi d’appréhender finement le lien 
entre les modifications potentielles de la composition des assemblages de diatomées, qui 
représentent la composante dominante au sein du compartiment phototrophe des biofilms 
étudiés, et le niveau de sensibilité global des communautés phototrophes au Cu. Deux 
questions ont ainsi été abordées : 
- La température influence-t-elle la sensibilité au Cu de communautés phototrophes qui 
n’ont pas été exposées à ce toxique ?  
i.e. modifie-t-elle leur vulnérabilité en impactant leur capacité à tolérer une 
exposition au Cu, en cas de contamination ultérieure ? 
- La température influence-t-elle la sensibilité au Cu de communautés phototrophes 
exposées chroniquement à ce toxique ?  

i.e. modifie-t-elle leur capacité d’adaptation en terme d'acquisition de 
tolérance au Cu, dans le cadre du concept « PICT » (Pollution-Induced 
Community Tolerance) ? 
Ces investigations se sont appuyées sur des développements méthodologiques réalisés 
dans le cadre de cette thèse, afin d’améliorer les protocoles utilisés pour la mesure des 
niveaux de tolérance des communautés phototrophes, en tenant compte notamment des 
contraintes thermiques, qui découlent de ce type d’approche multistress. 
La question de l’influence de la température sur les niveaux de sensibilité des 
communautés microbiennes périphytiques au Cu a également été abordée en fin de thèse au 
niveau du compartiment hétérotrophe. Cela a permis d’appréhender, de façon préliminaire, si 
l’influence de la température sur les niveaux de sensibilité au Cu s’exerçait de manière 
comparable sur les communautés phototrophes et hétérotrophes.   
Pour tester la seconde hypothèse, il nous est apparu nécessaire de mieux caractériser la 
bioaccumulation du Cu, en fonction du contexte thermique, en mesurant les concentrations en 
Cu dans les différentes fractions du biofilm. Pour cela, des développements méthodologiques, 
qui concernaient la mesure des concentrations en Cu dans la matrice EPS (Substances 
Polymériques Extracellulaires) du biofilm, ont également été mis en œuvre au cours de cette 
thèse. 
Afin de prendre en compte l’importance de la saisonnalité dans la réponse des 
communautés microbiennes naturelles aux stress environnementaux testés, les différentes 
expérimentations ont été réalisées à partir de biofilms prélevés à différentes saisons (hiver 
puis été) dans la Morcille. 
 
3. Présentation du manuscrit 
 
Ce manuscrit s’organise autour de 7 chapitres : 
Le Chapitre I constitue un état de l’art de notre sujet d’étude. Il présente les 
caractéristiques structurales et fonctionnelles des biofilms microbiens, ainsi que leur rôle dans 
les cours d’eau. Il décrit aussi le comportement et le devenir du Cu, en terme de 
biodisponibilité vis-à-vis du biofilm, selon les modifications physico-chimiques du milieu. 
Les effets du Cu sur le modèle biologique étudié et les réponses associées de celui-ci sont 

discutés. Et enfin, l’influence des conditions abiotiques, et plus particulièrement celle de la 
température, sur les effets du Cu sur les microorganismes aquatiques, sont rapportées dans ce 
premier chapitre.  
Le Chapitre II décrit le matériel et les méthodes utilisés pour répondre aux différents 
objectifs de la thèse. Les systèmes expérimentaux et la stratégie expérimentale générale sont 
présentés. Puis, les méthodes de caractérisation physico-chimique du milieu d’exposition et 
des biofilms, et les méthodes de caractérisation de la réponse du biofilm sont détaillées. Enfin, 
les méthodes de traitement statistiques des données sont synthétisées.  
Les premiers résultats sont détaillés et discutés dans le Chapitre III, qui correspond à 
l’étude qui visait à évaluer les interactions possibles entre la température et le Cu, en étudiant 
la réponse de communautés phototrophes hivernales à ces deux stress combinés. Ce chapitre a 
fait l’objet d’un article, soumis dans la revue Environmental Pollution, intitulé « Temperature 
modulates phototrophic periphyton response to chronic copper exposure » (article 1). Cette 
étude ayant soulevé la nécessité de réaliser des développements méthodologiques, les deux 
chapitres suivants sont consacrés à la description de ceux-ci.  
Ainsi, le Chapitre IV est dédié aux développements méthodologiques qui visaient à 
optimiser les protocoles de test de toxicité aiguë, utilisé dans le cadre de l’approche PICT ; 
ceci dans le but de mieux évaluer la sensibilité des communautés phototrophes au Cu, en 
fonction du contexte thermique. Ce chapitre a fait l’objet de deux articles, l’un publié dans la 
revue Environmental Sciences and Pollution Research, qui s’intitule « Improved short-term 
toxicity test protocol to assess metal tolerance in phototrophic periphyton: Toward 
standardization of PICT approaches » (article 2), et l’autre qui sera soumis prochainement 
dans la revue Aquatic Toxicology , intitulé « Influence of temperature on pollution induced 
community tolerance approaches used to assess effects of copper on phototrophic periphyton” 
(article 3).  
Le Chapitre V est dédié aux développements méthodologiques qui visaient à 
améliorer l’évaluation de l’exposition des communautés du biofilm au Cu, en étudiant plus 
particulièrement le rôle de la matrice EPS dans la bioaccumulation du Cu. Ceci avait pour but 
de mieux évaluer l’influence de la température sur les capacités de la matrice EPS à séquestrer 
le Cu et donc à protéger le biofilm de l’internalisation du Cu.  
L’ensemble de ces développements méthodologiques ont ensuite été appliqués dans 
l’étude du Chapitre VI. Cette étude visait à évaluer l’influence de la température sur la 
sensibilité de communautés microbiennes périphytiques au Cu, en fonction de leur historique 
d’exposition à ce toxique Dans le même temps, ce chapitre a pour objectif secondaire de 

comparer la réponse des communautés phototrophes et hétérotrophes du biofilm. Ce chapitre 
a fait l’objet d’un article en préparation, intitulé « A PICT approach to assess the influence of 
temperature on the response of phototrophic and heterotrophic periphytic communities to a 
chronic copper exposure » (article 4).  
Le Chapitre VII discute de l’ensemble des résultats obtenus, et donne des 
perspectives à notre sujet d’étude.  
Les deux dernières parties de ce manuscrit correspondent aux références 
bibliographiques et aux annexes qui détaillent spécifiquement les protocoles utilisés afin 
d’évaluer (1) les concentrations en Cu labile et (2) l’expression de gènes de résistance aux 
stress étudiés. Les annexes regroupent également les articles auxquels j’ai contribué en marge 
de ce travail de thèse : (3) « Structural and functional recovery of microbial biofilms after a 
decrease in copper exposure: Influence of the presence of pristine communities. » (Lambert et 
al. 2012; Aquatic toxicology) ; (4) « Diatom immigration drives biofilm recovery after chronic 
copper exposure. » (Morin et al. 2012b ; Freshwater Biology) ; (5) « The effect of 
temperature and a herbicide mixture on freshwater periphytic algae. » (Larras et al. 2013; 

































































































1. Le biofilm, une structure microbienne dynamique et un acteur 
écologique majeur du fonctionnement des cours d’eau 
 
« Pourquoi glisse-t-on sur les cailloux lorsque l’on marche au bord d’une rivière ?  
Pourquoi les coques des bateaux sont-elles recouvertes d’un tapis visqueux brunâtre ou verdâtre ? 
On dit souvent que ce sont des « algues » qui poussent sur ces surfaces immergées.  
Ce n’est pas faux, mais pas tout à fait exact non plus. » 
Briandet et al. Biofilms, quand les microbes s’organisent. Editions Quae. 2012 
 
 
1.1. Définition, formation, structure et fonctionnement du biofilm  
 
1.1.1. Historique et définition 
 
On attribue la découverte des biofilms à l’inventeur du microscope, Antoni Van 
Leeuwenhoek, qui observa en 1683, des communautés de micro-organismes à la surface de 
ses dents. Cependant, le terme de biofilm a été utilisé 260 ans plus tard, en 1943, par Zobell, 
qui remarqua en milieu marin, que les bactéries fixées à un substrat étaient beaucoup plus 
nombreuses que les bactéries présentes à l’état libre dans la colonne d’eau (état planctonique). 
À cette époque, l’existence des biofilms était connue tant dans des écosystèmes naturels que 
dans des systèmes dédiés à l’épuration des effluents, mais les outils d’investigation alors 
disponibles ne permettaient pas de réellement les étudier in situ. Ce n’est que dans les années 
1990, grâce à la microscopie confocale à balayage laser, que fut observé pour la première fois, 
in situ, le biofilm avec ses différentes couches. Ainsi, cette technique d’observation, non 
destructrice, a permis de comprendre la formation et le fonctionnement des biofilms. De cette 
manière, Characklis et Marschall (Characklis et al. 1990) furent les premiers à définir le terme 
biofilm comme  « une communauté microbienne adhérente à une surface et incluse dans une 
matrice de polymères exocellulaires ». Ce terme, largement accepté aujourd’hui par les 
microbiologistes, décrit ainsi un ensemble de microorganismes, soit de la même espèce, 
soit d’espèces différentes, qui vivent en symbiose et forment une communauté. Il est 
constitué d’un ensemble de cellules isolées et de microcolonies de cellules filles, associées 
entre elles et/ou aux surfaces. Cet ensemble est contenu dans une matrice 
d’exopolymères (EPS) (Branger, 2012).  
Le terme périphyton, quant à lui, désigne, en limnologie classique, la communauté 
microflorale associée aux surfaces de solides immergés dans l’eau (Wetzel, 1983). Cependant, 
cette définition n’inclut pas les champignons, les bactéries, les protozoaires, et toutes les 
composantes animales. Au contraire, le terme Allemand ‘Aufwuchs’ prend en compte 
l’ensemble des microorganismes sans distinction, et rejoint ainsi en ce sens la première 

définition du terme périphyton, donnée par Cooke en 1956, qui regroupe « les organismes 
(animaux et végétaux) attachés ou accrochés aux tiges, feuilles ou plantes enracinées dans 
l’eau, ou aux autres surfaces présentes au-dessus du fond de la rivière ». Ainsi, aujourd’hui, le 
terme périphyton rejoint le terme biofilm et décrit un ensemble complexe de microorganismes 
autotrophes, telles que les algues et les cyanobactéries, et hétérotrophes, comme les bactéries, 
les champignons, ou encore les protozoaires (Azim et al. 2005). On peut toutefois noter que le 
terme périphyton renvoi à un ensemble de microorganismes lié à un substrat immergé, plus ou 
moins exposé à la lumière, selon les caractéristiques du milieu aquatique. Concernant le terme 
biofilm, celui-ci fait référence à un ensemble de microorganismes lié à un substrat, non 
restreint au milieu aquatique. Par conséquent, le biofilm peut évoluer dans un milieu exempt 
de lumière, contrairement au périphyton. Selon le substrat d’origine, différents termes plus 
spécifiques sont employés pour caractériser le périphyton, tels que épilithon (surfaces 
minérales), épiphyton (macrophytes) ou épipélon (surface des sédiments) (Ramade, 1998). 
Ainsi, les deux termes biofilm  et  périphyton  seront considérés sans distinction dans ce 
manuscrit. 
 
1.1.2. Formation et structure du biofilm 
La formation du biofilm est un processus complexe, qui fait intervenir différentes 
étapes, telles que l’adhésion, la croissance via la formation de microcolonies, la maturation et 




Figure I.1. Les 4 grandes étapes de la formation du biofilm. (d’après Rendueles and Ghigo, 2012). Les images 
de microscopie électronique à balayage illustrent les différentes étapes de formation d’un biofilm, dans sa 
composante bactérienne.  
 
 
Dans un premier temps, les bactéries planctoniques, qui évoluent librement dans un 
milieu liquide, adhèrent à une surface abiotique ou biotique (adhésion réversible). La fixation 
des cellules bactériennes à la surface est suivie par celle des cellules algales, puis des autres 
microorganismes benthiques (i.e. champignons et protozoaires) (Lyautey et al. 2005 ). 
Cependant, d’après Stevenson (1983), la colonisation du support par le biofilm épilithique 
pourrait également être initiée par les diatomées, qui pourraient modifier leur 
microenvironnement et favoriser ainsi la colonisation des autres algues (i.e cyanobactéries et 
chlorophycea). En outre, certaines conditions environnementales peuvent favoriser en premier 
lieu la colonisation des chlorophycæ (forte intensité lumineuse) ou des bactéries hétérotrophes 
(faible intensité lumineuse) (Roeselers et al. 2007 ). L’attachement des cellules microbiennes 
dépend des propriétés de la surface considérée (i.e. rugosité, hydrophobicité et polarité), mais 
aussi des caractéristiques physico-chimiques du milieu aqueux, tels que le pH, la disponibilité 
en nutriments, la force ionique ou encore la température (Donlan, 2002). De plus, cette 
première étape est fortement conditionnée par les caractéristiques des cellules microbiennes 
elles-mêmes, comme l’hydrophobicité de surface, la présence d’appendices cellulaires (i.e. 

pili, fimbriae et flagelle), et la production d’EPS (Donlan, 2002). Le ‘quorum-sensing’, 
système de communication bactérien, qui coordonne la régulation d’un certain nombre de 
gènes, joue également un rôle important dans l’attachement (et le détachement) cellulaire 
(Bassler and Losick, 2006 ).  
Après cette étape d’adhésion initiale, le développement en trois dimensions du biofilm 
a lieu, avec la formation de microcolonies, qui prennent la forme d’agrégats, composés à la 
fois des microorganismes présents initialement qui se divisent et de microorganismes qui 
s’attachent sur le biofilm en croissance (Roux and Ghigo, 2006).  
L’étape suivante de maturation du biofilm mène généralement à des changements de la 
structure tri-dimensionnelle des agrégats formés précédemment (Neu and Lawrence, 1997 ; 
Watnick and Kolter, 2000). Les microcolonies se développent en piliers d’épaisseur variable 
et les cellules sont englobées dans la matrice EPS. Les espaces qui séparent les microcolonies 
forment des « canaux » qui assurent la circulation de fluides et permettent à la fois l’apport de 
nutriments aux microorganismes et l’élimination de leurs produits de dégradation (Lawrence 
et al.1991). Cette étape de maturation dépend de la production de la matrice EPS, qui assure 
la cohésion et la structure tri-dimensionnelle du biofilm mature. Ce sont les protéines dites 
« non enzymatiques » (i.e.  les protéines associées à la surface cellulaire et les protéines 
extracellulaires liées aux carbohydrates, appelées lectines), présentes au sein de la matrice 
EPS, qui assurent la formation et la stabilisation de celle-ci. L’abréviation EPS désignait, à 
l’origine, les « substances polysaccharides extracellulaires », car seuls les polysaccharides 
avaient été identifiés, dans un premier temps. Cette abréviation a été conservée, même si le 
terme EPS regroupe aujourd’hui les différentes composantes de la matrice, à savoir : 
polysaccharides, protéines, acides nucléiques, acides uroniques, lipides, carbohydrates, 
substances humiques et substances inorganiques (Allison et al. 1998 ; Wingeder et al. 1998). 
Les carbohydrates et les protéines constituent les substances majoritaires de la matrice EPS 
(Frolund et al. 1996 ; Dignac et al. 1998 ; D'Abzac et al. 2009, 2010). La structure de la 
matrice EPS peut être découpée en deux couches : la couche interne, correspondant aux EPS 
fortement liés aux cellules microbiennes (TB-EPS, tightly bound EPS) et la couche externe, 
correspondant aux EPS faiblement liés aux cellules microbiennes (LB-EPS, loosely bound 
EPS) (Nielsen and Jahn, 1999).  Dans la majorité des biofilms, cette matrice représente 
environ 90% du poids sec. Elle assure l’immobilisation et la proximité des cellules 
microbiennes, favorisant ainsi les interactions entre microorganismes (Romani et al. 2008; 
Flemming and Wingender, 2010). De plus, elle joue un rôle en tant que source de nutriments 
et de matière organique (MO).  

La forte diversité microbienne du biofilm, et la multitude des processus biologiques et 
physico-chimiques qui s’y déroulent, induisent une grande complexité structurelle. La 
structure du biofilm peut être influencée par (i) les paramètres abiotiques, tels que la 
température de l’eau (DeNicolas, 1996), la disponibilité en nutriments (Bothwell, 1993 ; Della 
et al. 2007), le type de support (Murdock and Dodds, 2007), la lumière (Wetzel, 1983 ; 
Boston and Hill, 1991 ; Hill 1996) et les polluants (Lawrence et al. 2005 ; Tornes et al. 2007 ; 
Morin et al. 2008 ; Tlili et al. 2008) ; et (ii) par les paramètres biotiques, telles que la 
prédation et la compétition (Bourassa and Cattaneo, 1998 ; Jackson et al. 2001) (Fig I.2.).  
Au cours de la dernière étape, qui consiste en un détachement (ou une dispersion) 
cellulaire, un certain nombre de cellules retournent à l’état planctonique et vont coloniser de 
nouvelles surfaces (Rendueles and Ghigo, 2012). Cette dispersion a lieu en réponse aux 
changements environnementaux, comme un manque de ressource en nutriments par exemple. 
Le détachement cellulaire nécessite la modification de la matrice, initiée en partie par des 
enzymes extracellulaires.  

 
Figure I.2. Structure théorique d’un biofilm de rivière (d’après Pusch et al. 1998). Les principaux constituants 
du biofilm et paramètres environnementaux, qui affectent la structure et la fonction de celui-ci, sont représentés. 
EPS, substances polymériques extracellulaires ; MOD, matière organique dissoute ; MOP, matière organique 
particulaire.  
1.2. Fonctions du biofilm microbien dans les cours d’eau  
Parmi les biocénoses, les biofilms sont des acteurs clés dans le fonctionnement général 
des écosystèmes aquatiques, en particulier en milieu lotique. Ainsi, les micro-algues et les 
cyanobactéries, qui constituent le compartiment phototrophe du biofilm, produisent une 
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nourrissent les organismes brouteurs (gastéropodes ou certains poissons) ; alors que les 
bactéries et les champignons, qui constituent la majorité du compartiment hétérotrophe, 
dégradent la matière organique autochtone (issue du milieu, essentiellement produite par le 
compartiment phototrophe) et allochtone (issue du milieu extérieur, par lessivage des sols, 
rejets domestiques, industriels ou agricoles) et recyclent les nutriments (production 
secondaire). Les biofilms participent donc activement aux cycles biogéochimiques (et 
notamment ceux du carbone, de l’azote et du phosphore) et contribuent à l’auto-épuration des 
cours d’eau (Oraison et al. 2011).  Ils représentent une forme de vie microbienne très 
favorable aux synergies entre microorganismes phototrophes et hétérotrophes, puisque les 
microorganismes hétérotrophes utilisent directement la MO issue de la photosynthèse algale 
et, en retour, les microorganismes phototrophes profitent des nutriments issus de ces 
processus de minéralisation, et qui sont indispensables à leur développement (CO2, PO43-, 
NH4+, SO42-)(Chrost, 1992 ; Zheng et al. 2002 ).  
Le compartiment phototrophe effectue la photosynthèse, qui permet la fixation et la 
réduction du dioxyde de carbone (CO2), du carbone organique, ainsi que la libération du 
dioxygène (O2). Chez les eucaryotes, l’ensemble des réactions de la photosynthèse a lieu dans 
la membrane des thylakoïdes des chloroplastes. Les micro-algues et les cyanobactéries 
effectuent une photosynthèse oxygénique, qui nécessite la coopération de deux complexes 
protéiques: le photosystème I (PS I) et le photosystème II (PS II) (Nield, 1997 ; Nield, 2003). 
L’énergie lumineuse est tout d’abord absorbée par l’antenne collectrice (complexes pigments 
– protéines : LHC, light harvesting complex) du PS II, qui transmet ensuite son énergie à un 
dimère de chlorophylle a (chl a), contenue dans le centre actif du PS II, constitué deux sous 
unités protéiques D1 et D2 (Jupin and Lamant, 1997). Les électrons libérés ensuite sont captés 
par l’accepteur primaire et transportés par la chaîne d’accepteurs d’électrons. Le PS I 
intervient dans un second temps, afin de jouer le rôle d’accepteur d’électrons. (Jupin and 
Lamant, 1997). L’énergie lumineuse, captée par les chl a des antennes collectrices du PS II, 
est dissipée selon trois voies : la photochimie (P), l’émission de chaleur ou dissipation 
thermique (D) et l’émission de fluorescence (F). Les mesures de fluorescence de la chl a 
renseignent sur l’efficacité de la réaction photosynthétique (Jupin and Lammart, 1997 ; 
Hancke et al. 2008) et donc sur l’état physiologique de l’organisme photosynthétique. 
Le compartiment hétérotrophe joue un rôle majeur dans la transformation de la MO 
(Sabater et al. 2002) et permettent ainsi son transfert vers les niveaux trophiques supérieurs 
(Sanders et al. 1989). Dans les milieux aquatiques, les composés de haut poids moléculaire 

sont les principaux composants de la MO (Amont et al. 1994, 1996). Or, ces composés ne 
peuvent pas être assimilés directement par les bactéries. Afin de permettre l’assimilation, et 
donc le transport de la MO à travers la membrane bactérienne, les substrats complexes, de 
haut poids moléculaire, doivent dans un premier temps être hydrolysés à l’extérieur de la 
cellule, en molécules de plus faible poids moléculaire (Chrost et al. 1990 ; Weiss et al. 1991 ). 
Ce processus est réalisé par les enzymes extracellulaires. On nomme exo-enzymes, les 
enzymes excrétées à l’extérieur de la cellule et libres dans la colonne d’eau (Hoppe, 1983) et 
ecto-enzymes, les enzymes excrétées à l’extérieur de la cellule et liées à la membrane 
cellulaire (Chrost et al. 1991). Dans les rivières, les activités enzymatiques extracellulaires 
sont assurées principalement par les ecto-enzymes (Karrasch et al. 2003 ). La β-glucosidase 
(β-Glu) et la leucine aminopeptidase (Lap) sont les ecto-enzymes liées aux activités 
bactériennes, principalement retrouvées dans les milieux aquatiques. Elles interviennent, 
respectivement, dans le cycle du carbone et de l’azote et sont responsables de la dégradation 
des polymères naturels, tels que les carbohydrates (i.e. glucides) et les protéines (Chrost et al. 
1992 ). La β-Glu hydrolyse les liaisons β dissacharides du glucose, de la celluhexose et de la 
carboxymethylcellulose (Barman et al. 1969 ). La Lap hydrolyse un nombre considérable de 
peptides et d’amides, ayant une configuration L, avec une affinité particulière pour les L-
leucyl-peptides et les L-leucyl-amides (Chrost et al. 1991). La phosphatase est aussi retrouvée 
dans les milieux aquatiques. Elle peut être d’origine bactérienne ou algale (Vidal et al. 2003). 
Elle intervient dans le cycle du phosphore et est responsable de la dégradation des monoesters 
orthophosphoriques, permettant ainsi la production du phosphore inorganique (Klotz, 1992). 
L’induction de la production des enzymes extracellulaires dépend de la concentration en 
substrat dans le milieu. En effet, la MO agit comme un activateur ou un répresseur de leur 
synthèse : elle est réprimée lorsque les concentrations présentes dans la cellule sont proches 
de celles du milieu environnant. Inversement, elle est induite lorsque la concentration des 
composés de faible poids moléculaire directement assimilables atteint une valeur critique à 
l’intérieur de la cellule bactérienne, ou dans son environnement proche (Chrost, 1991).  
Une fois les enzymes excrétées, l’activité enzymatique est gouvernée par la qualité 
(composés assimilables ou non) et la quantité de MO (Sinsabaugh et al. 1997), mais aussi par 
les paramètres environnementaux tels que le pH, la luminosité et la température (Nausch et al. 
1998 ; Stevenson, 1996 ; Espeland and Wetzel, 2001). La température influence la vitesse des 
réactions enzymatiques (Chappell and Goulder, 1994), mais aussi la structure de l’enzyme 
considérée et la stabilité du complexe enzyme-substrat. Ainsi, Nausch et al. (1998) ont montré 
que l’activité de la β-Glu en milieu marin était réduite avec la diminution de la température.  

Compte tenu de son rôle dans la dégradation de la matière organique (minéralisation), et les 
cycles biogéochimiques, le biofilm contribue activement à l’autoépuration des cours d’eau, ce 
processus permettant aux cours d’eau d’éliminer, en outre, les nutriments déversés dans le 
milieu par les bassins versants agricoles. Outre leur apport en nutriments, les activités 
agricoles mènent aussi à une pollution chimique des cours d’eau, de par l’utilisation de 
pesticides organiques (organochlorés, organophosphorés et carbamates) et 
inorganiques (métaux). 
 
2. Le cuivre, usage agricole, devenir dans l’environnement et 
impacts sur le biofilm 
 
« Peut-être avez-vous déjà été étonné de l'étrange couleur bleu turquoise qu'arborent certains 
murs contre lesquels on a cultivé de la vigne ? Ce bleu, c'est celui du sulfate de cuivre. » 
Bouillie bordelaise : gare à la toxicité du cuivre pour les écosystèmes,  
Clémentine Desfemmes, 2014 
 
2.1. De l’utilisation du cuivre en agriculture à la contamination des 
cours d’eau 
 
Les petits cours d’eau de bassins versants agricoles sont exposés aux polluants 
métalliques, en particulier le Cu, du fait de sa large utilisation comme fongicide, notamment 
dans le cadre de la viticulture. Les fongicides composés de Cu sont les seuls à présenter une 
réelle efficacité contre Plasmapora viticola, agent responsable du mildiou de la vigne, l’une 
des maladies les plus sévères des vignobles français. Le mildiou est apparu en 1878 en 
Gironde. En provenance d’Amérique, ce champignon parasite s’est ensuite développé 
rapidement, favorisé par l’humidité du climat. Il s’est attaqué d’abord aux feuilles des vignes, 
puis aux grappes, qui ont fini par se dessécher ou pourrir sur pied. Alexis Millardet, un 
botaniste , avait remarqué que dans le Médoc (Vignoble de Bordeaux), les vignerons de Saint-
Julien avaient l’habitude de pulvériser du vert-de-gris (à base de Cu) sur leurs vignes qui 
longeaient les chemins. Ils voulaient ainsi dissuader les voleurs de chaparder leurs raisins et 
dans le même temps, que leurs vignes, couvertes de traces de Cu, soient épargnées par le 
champignon. Il lui fallut ensuite trouver les proportions efficaces d’un mélange à base de 
sulfate de Cu neutralisé par un lait de chaux, dont le chimiste Ulysse Gayon mit au point la 
formule exacte en 1880. Ce traitement fut baptisé bouillie bordelaise. Il a été rapidement 
utilisé à grande échelle et est encore utilisé aujourd’hui aux côtés d’autres fongicides. Le 
constat est simple : aucune alternative ne permet actuellement un abandon de ce produit 
(Fournier, 2009). 

Les composés de Cu sont les seules substances actives autorisées au cahier des charges 
européen régissant l’agriculture biologique (règlement CE 899/2008, texte d’application du 
règlement CE 834/2007). Cependant, il existe des risques écotoxicologiques liés à l’utilisation 
intensive du Cu, comme le montre l’évaluation réalisée dans le cadre de la directive 
2009/37/CE du 23 avril 2009 (ITAB, 2009). Dans le milieu aquatique, la concentration en Cu, 
sans effet prévisible pour l’environnement (PNEC ; predicted no-effect concentration) est 
fixée à 7,8 µg L-1 au niveau européen (Van Sprang et al. 2007), et à une valeur nettement plus 
faible en France de 1,6 µg L-1. 
Suite à l’épandage de produits phytosanitaires composés de Cu à la surface du bassin 
versant, ce métal rejoint les milieux aquatiques par ruissellement, lixiviation ou lessivage des 
sols (Barriuso, 2004 ; Calvet, 2005). Dans le milieu aquatique, le Cu est en équilibre entre la 
phase dissoute et la phase particulaire ; la limite entre ces deux phases étant arbitrairement 
fixée à un seuil de filtration de 0,45 µm. Ainsi, la toxicité de ce métal sera conditionnée 
suivant sa forme dans le milieu, (i.e. forme libre ou compléxée à la MO) (voir § 1.2). 
Les concentrations en Cu dissous sont généralement comprises entre 0,3 et 3 µg L-1, 
dans les milieux aquatiques continentaux non soumis à une pression anthropique, (Florence, 
1977 ; Nriagu, 1979 ; Carpentier et al. 1991), alors que les concentrations en Cu peuvent 
atteindre voire dépasser 15 µg L-1 dans des rivières situées en région agricole (Xue et al. 
2000), en particulier lorsqu’elles sont au cœur de régions viticoles telles que le Beaujolais 
(Montuelle et al. 2010).  Le transfert de fortes quantités de Cu vers les milieux aquatiques 
constitue donc une menace sur la qualité de l’eau et peut fortement perturber les écosystèmes.  
 
2.2 . Spéciation et biodisponibilité du cuivre  
 
Dans les milieux aquatiques, le Cu est présent sous différentes formes tels 
que (Florence and Batley, 1980 ; Campbell et al. 2006) : 
- L’ion métallique hydraté : Cu(H2O)62+ 
- Les complexes inorganiques : CuCl+, CuOH+, Cu(OH)2, CuSO4, CuCO3, CuHCO3+ 
- Les complexes organiques avec ligands synthétiques : Cu-EDTA2- 
- Les complexes organiques avec ligands naturels : Cu-alanine, Cu-citrate 
Les complexes colloïdes inorganiques et organiques (acides humiques, fulviques, 
détritus organiques). De plus, le Cu peut se fixer aussi aux EPS, présents sous forme 
d’exsudats microbiens ou de matrice, et former ainsi d’autres types de complexes 
organiques (Morel and Price, 2003).  

Dans les milieux aquatiques (eaux continentales et marines), la majorité du Cu est sous 
forme complexée (97 à 99%) et on le retrouve principalement sous forme d’hydroxyde 
Cu(OH)2 ou de carbonate CuCO3 (Stumm and Morgan, 1996).  
 
L'interaction entre les organismes et le métal dépend, entre autre, de la forme (ou 
espèce) du métal considéré. L’ensemble des différentes formes se rapporte ainsi à la 
spéciation métallique. Toutes ces formes ne sont pas toxiques pour les organismes, dans le 
sens où elles ne sont pas toutes biodisponibles. Il est donc primordial d’aborder la notion de 
biodisponibilité (ou disponibilité biologique). Ce terme définit la fraction d’une substance qui 
est immédiatement disponible pour absorption par les organismes (INERIS, 2003). 
En effet, le Cu peut être (i) dissous et prendre une forme libre ou labile (ce dernier 
terme définissant les complexes métalliques facilement dissociables) ; ainsi, il est considéré 
comme biodisponible pour les organismes (Florence, 1982 ; Deaver and Rodgers, 1996) ou 
(ii) prendre une forme sorbée en s’associant à la MO dissoute. De cette manière, en diminuant 
la concentration de la forme libre dans le milieu, la complexation métallique réduit la 
biodisponibilité du métal. 
La figure I.3. montre les différents processus clés qui déterminent la biodisponibilité 
d’un métal, sous sa forme dissoute, vis-à-vis d’une microalgue. Pour être rendu biodisponible, 
le métal, sous ses différentes formes, doit d’abord être transporté du milieu vers 
l’environnement proche du microorganisme (par diffusion, 1). Des phénomènes de 
complexation métallique peuvent avoir lieu avec la MO dissoute (MO de taille inférieure à 
0,45µm ; MOD), la MO colloïdale (MO constituant un sous-groupe de la MOD, et de taille 
comprise entre 1 nm et 0,45 µm ; MOC ; « la vraie » MOD étant considérée comme inférieure 
à 1nm ; Tercier-Waeber et al. 2012) et la MO particulaire (MO de taille supérieure à 0,45µm ; 
MOP). Ces complexes métalliques peuvent se dissocier et s’associer (2) au cours du temps, 
tout en se rapprochant de la surface microbienne.  
Afin d’induire un effet biologique, le métal doit d’abord se lier à un récepteur de la 
membrane biologique (3) et ensuite être transporté à travers la membrane (internalisation, 4). 
Les ions majeurs, qui définissent la dureté de l’eau, tels que Ca2+, et Mg2+, peuvent entrer en 
compétition avec l’ion métallique (Mn+) et venir se fixer sur les récepteurs de la membrane 
biologique et ainsi diminuer l’assimilation du métal. Une fois à l’intérieur de la cellule, le 
métal va interagir avec différents constituants cellulaires et affecter les processus 




Figure I.3. Processus clés qui déterminent la biodisponibilité d’un métal à proximité d’un organisme. Exemple 
d’une microalgue d’eau douce. (d’après Tercier-Weaber et al. 2012). Mn+ représente l’ion métallique trace ; M-L, 
les petits complexes mobiles et labiles ; M-Y, les complexes inertes (non labile) ou non-mobiles. M représente le 
métal lié à la matière organique dissoute, colloïdale et particulaire, représentée par un hexagone ; M-Rs, le métal 
lié aux récepteurs des membranes biologiques et Mads, le métal adsorbé à la surface du microorganisme. 
 
Les phénomènes de complexation métallique sont gouvernés, comme nous l’avons vu, 
par la MO, mais aussi par un ensemble de paramètres physico-chimiques, tels que le pH, la 
température, et la dureté. Ils modifient la spéciation des métaux, en influençant la répartition 
des différentes formes chimiques métalliques, mais ils agissent également sur l’assimilation 
de ces composés par les organismes vivants.  
 
Le pH est un paramètre majeur qui contrôle les cycles diurnes des concentrations 
métalliques dissoutes, potentiellement biodisponibles, dans de nombreux cours d’eau. En effet, 
les processus de sorption métallique sont gouvernés principalement par les variations de pH 
intra-journalières, liées aux activités métaboliques des biofilms phototrophes (Nimick et al. 
2003 ; Morris et al. 2005; Beck et al. 2009 ). La figure I.4. montre un exemple de la 
spéciation chimique du Cu, en fonction du pH (les principales espèces sont représentées). On 
observe une diminution de la fraction de Cu libre (Cu2+) lorsque le  pH augmente. Lorsque le 
pH est compris entre 6 et 7, le carbonate de cuivre (CuCO3) devient l'espèce majoritaire. Le 
Cu2+ étant considéré comme l'espèce chimique la plus toxique, puisque biodisponible, on 
observe ainsi généralement une diminution de la toxicité du Cu avec l'augmentation du pH 






















Figure I.4. Distribution des principales espèces inorganiques du Cu en fonction du pH, en milieu d’eau douce 
(d’après Ersnt et al. 1975). 
 
Dans les milieux aquatiques, en conditions naturelles, le pH et la température varient 
dans le même sens (Fig I.5.). En effet, durant la journée, la température de l’eau augmente 
avec l’ensoleillement. Dans le même temps, l’augmentation de l’intensité lumineuse va 
entraîner une augmentation de l’activité photosynthétique du biofilm, menant à une 
augmentation du pH de l’eau. Inversement, au cours de la nuit, l’intensité lumineuse diminue, 
entraînant une diminution de la température de l’eau. L’intensité lumineuse étant réduite, 
l’activité photosynthétique du biofilm diminue, favorisant une diminution du pH de l’eau.  
 

Figure I.5. Principaux processus qui contrôlent la spéciation du Cu (en rouge) du Pb (en bleu clair) et du Cd 




























De nombreuses études ont montré une corrélation négative entre les concentrations en 
métaux dissous et les variations de température et de pH (exemples : Brick and Moore, 1996 ; 
Nimick et al. 2003 ; Tercier-Waeber et al. 2009). Par exemple, Gammons et al. (2005) ont 
montré que les concentrations en Cu dissous, mesurées dans le ruisseau Fisher (Montana, 
États-Unis), situé dans une zone de forte activité minière, étaient corrélées négativement à la 
température (r2= 0,95 ; p<0,001) et dans une moindre mesure, au pH (r2 = 0,62 ; p<0,001)  
(Fig I.6.). Ainsi, les concentrations en Cu dissous diminuaient au cours de la journée, 
atteignant au minimum 63 µg L-1 à 17 h et augmentaient au cours de la nuit, atteignant au 
maximum 151µg L-1 à 5 h.  Dans la plupart des cours d’eau, de larges variations diurnes de la 
température et du pH ont été enregistrées. Ainsi, il est difficile d’isoler les effets de ces deux 
facteurs sur les variations des concentrations en Cu dissous observées dans ces milieux (Jones 
et al. 2004). Cependant, dans l’étude de Gammons et al. (2005), si la température variait 
significativement au cours d’un cycle diurne (+/- 11°C), le pH, lui, ne variait que de 0,06 U 





Figure I.6. Évolution des concentrations en Cu, Zn et Mn dissous mesurées dans un ruisseau de montagne 
(Fisher Creek, Montana, États-Unis) en fonction des variations de températures et de pH relevées sur 24h 
(d’après Gammons et al. 2005). 
 
Concernant les effets de la dureté de l’eau sur la spéciation métallique, Stiff (1971) a 
montré que la forme libre du Cu était réduite de 11 à 3% par rapport au Cu dissous total, 
lorsque les concentrations en CaCO3 augmentaient de 50 à 250 mg L-1, à pH 7,5. L’influence 
de la dureté de l’eau sur la toxicité métallique est appréhendée majoritairement chez les 
macroorganismes, tels que les poissons ou encore les invertébrés. Il a été montré que 

l’augmentation de la dureté de l’eau, caractérisée par une augmentation de la concentrations 
en ions tels que Ca2+, Mg 2+ et HCO3-, protégeait la cellule de la toxicité métallique (Folson et 
al. 1986 ; Welsh et al. 2000). Deux hypothèses, permettant d’expliquer la réduction de la 
toxicité métallique dans ce contexte, ont été proposées par Rai et al. (1981), et concernent la 
réduction du transport passif des métaux au travers de la membrane, liée (i) à la complexation 
avec le Cu, permettant principalement la formation de complexes CuCO3 (Stumm and Morgan, 
1996), ou (ii) à la compétition avec les ions Cu2+ pour la fixation aux récepteurs membranaires. 
 
2.3. Effets et réponse du biofilm au cuivre 
 
2.3.1 Effets chroniques du cuivre sur la structure et le fonctionnement du 
biofilm  
 
La durée de la période d’exposition est définie relativement à la durée du cycle de 
l’organisme. Une exposition dite « chronique », qui correspond à une exposition persistante 
continue, ou discontinue (ADEME), encadre un ou plusieurs cycles d’un organisme 
biologique considéré (i.e. exposition à moyen ou long terme) (Rand and Petrocelli, 1985)1. 
Une exposition chronique au Cu peut engendrer des modifications structurales sur le biofilm. 
En effet, on observe très souvent une diminution de la biomasse algale, qui s’accompagne 
d’un changement de la structure de la communauté. Par exemple, il a été montré pour des 
biofilms de rivière qu’une exposition de 4 semaines à une concentration en Cu dissous proche 
de 30 µg L-1 (Serra and Guasch, 2009) ou de 20 µg L-1 (Lambert et al. 2012) entraînait une 
diminution de la biomasse et une modification de la répartition des classes algales, qui se 
traduisait par une augmentation de la proportion des algues vertes (chlorophycæ) au détriment 
des diatomées. De même, Tlili et al. (2010) ont observé une prolifération d’algues vertes, 
suite à une exposition de 3 semaines au Cu (30 µg L-1), alors que d’autres études ont montré 
des changements de structure, favorisant les cyanobactéries au dépens des diatomées, après 





1 À l’échelle de la communauté, au regard de la première (adhésion) et de la dernière (détachement) étape 
de la formation du biofilm, nous pouvons considérer qu’un cycle, en système expérimental fermé, correspond à 4 
semaines au minimumum de développemnent du biofilm. Concernant le milieu naturel, la formation du biofilm 
dépend fortement des conditions physico-chimique du milieu, il est donc plus difficile de définir une durée 
d’exposition chronique au regard d’un cycle.       
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En plus des modifications dans la répartition des classes algales, l’exposition 
chronique au Cu modifie aussi la diversité diatomique. Ainsi, Serra et al. 2009 et Morin et al. 
2012b ont montré un changement dans la composition taxonomique des diatomées de biofilm 
de rivière, associé à une diminution de la richesse spécifique, suite à une exposition de 4 
semaines au Cu (20 µg L-1).  
Concernant les communautés hétérotrophes, il a également été montré que des 
expositions chroniques au Cu à une concentration de 30 µg L-1, pendant 3 semaines (Tlili et al. 
2010), et de 20 µg L-1, pendant 10 semaines (Lambert et al. 2012), engendraient des effets sur 
la structure des communautés bactériennes. Ces effets, qui se traduisent par des changements 
de diversité importants au sein de la communauté bactérienne, peuvent découler d’un effet 
direct dû à la toxicité du Cu qui peut s’exercer sur certaines espèces bactériennes, mais aussi 
d’un effet indirect (Massieux et al. 2004).  En effet, cet effet indirect résulte d’une 
modification importante de la MO assimilable par la communauté hétérotrophe, tant d’un 
point de vue (i) quantitatif, avec la sénescence de certaines espèces d’algues suite à 
l’exposition au Cu, permettant ainsi une libération importante de MO, que (ii) qualitatif, avec 
la synthèse de produits algaux de composition très différente, due au changement de diversité 
algale. Ces effets indirects du Cu peuvent ainsi induire des changements dans la composition 
de la communauté bactérienne du fait d’une modification importante des ressources nutritives 
(Barranguet et al. 2003).  
L’ensemble des changements concernant le compartiment hétérotrophe en réponse aux 
effets directs et indirects du Cu (i.e. modification de la quantité et de la qualité des ressources 
nutritives, élimination des espèces les plus sensibles au Cu…) peut parfois conduire à une 
augmentation de la densité bactérienne (Le Jeune et al. 2007 ; Fleeger et al. 2003 ; Tlili et al. 
2010)D’après Barranguet et al. (2003), l’impact du Cu sur la densité bactérienne dans les 
biofilms peut varier selon les concentrations en Cu testées dans un contexte de prédation du 
biofilm (présence de vers). Dans leur travaux, une concentration élevée en Cu (127 µg L-1) 
entraînait une augmentation de la densité bactérienne en présence de prédateurs (i.e. le ver 
Ancylus fluviatilis), contrairement à une concentration plus faible (63,5 µg L-1), qui ne 
semblait pas influencer ce paramètre, en condition de prédation. Une sensibilité du prédateur 
lui-même à une forte concentration en Cu, a entraîné une diminution significative du broutage. 
Ainsi, l’équilibre entre densité bactérienne et broutage n’était plus maintenu, permettant 
l’augmentation de la densité bactérienne, malgré une forte exposition au Cu. 
Parallèlement à l’impact structural, le Cu engendre un impact fonctionnel sur le 
biofilm, qui peut se traduire par une diminution de l’activité photosynthétique. Guasch et al. 
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(2004) ont ainsi observé une diminution par trois de l’activité photosynthétique, 24 h après le 
début d’une exposition au Cu de 15 µg L-1. Après cette diminution, une stabilisation de cette 
activité a été observée tout au long des 11 jours d’expérimentation restants. Lambert et al. 
(2012) ont montré un effet plus retardé du Cu sur cette activité. En effet, malgré une activité 
maintenue en début de suivi, l’activité photosynthétique diminuait après 8 semaines 
d’exposition au Cu (20 µg L-1), traduisant ainsi un effet à plus long terme. L’absence d’effet 
du Cu sur l’activité photosynthétique de biofilms, après 6 semaines d’exposition (30 µg L-1), a 
déjà été soulignée par Serra and Guasch (2009). D’après ces auteurs, cette absence d’effet du 
Cu sur ce paramètre témoigne d’une acclimatation des communautés phototrophes, qui 
engendre un coût important, entraînant une perte de biomasse. Navarro et al. (2008) suggèrent 
aussi que le développement d’une communauté plus tolérante à un stress (en accord avec le 
concept « PICT » ; voir § 1.3.2) a un « coût » en terme de réduction de la biomasse. Ainsi, il 
est très souvent observé, dans le cadre d’une exposition chronique, que l’activité 
photosynthétique est un paramètre moins sensible au Cu que la croissance algale (Cid et al. 
1995 ; Stauber and Davies, 2000). 
Concernant le compartiment hétérotrophe, les activités enzymatiques sont influencées 
par la présence de contaminants qui peuvent impacter la capacité d’hydrolyse des 
microorganismes (Lee and Tay, 1998). Ainsi, le Cu inhibe les réactions enzymatiques en se 
complexant avec le substrat, en se combinant avec le groupe de protéines actives des enzymes 
et en réagissant avec le complexe enzyme-substrat (Eivazi and Tabatabai, 1990 ). De cette 
manière, il a été montré que l’exposition chronique au Cu pouvait diminuer significativement 
l’activité β-Glu au sein des biofilms (Lambert et al. 2012). Cependant, Espeland et al. (2001) 
ont suggéré que cet effet du Cu sur l’activité β-Glu pouvait être indirect. En effet, l’exposition 
au Cu, entraînant la diminution de la biomasse algale, limiterait probablement dans le même 
temps la production de la MOD par les communautés phototrophes, source majoritaire de 
carbone pour les bactéries. La réponse fonctionnelle des communautés hétérotrophes au Cu 
dépend aussi de l’activité enzymatique considérée. Ainsi, Lambert et al. 2012 ont montré que 
l’activité de la Lap d’une communauté bactérienne de biofilm de rivière, n’était pas 
influencée dans un contexte d’exposition de 10 semaines à une concentration en Cu de 20 µg 
L-1, au contraire de l’activité β-Glu, qui était significativement réduite. 
Bien que l’adaptation au Cu concerne très souvent à la fois les algues (ex : Soldo and 
Berha, 2000 ) et les bactéries (ex : Fechner et al. 2011), Barranguet et al. (2003) ont observé 
que les communautés bactériennes étaient cependant moins affectées par l’exposition au Cu 
que les communautés algales. Une plus forte capacité d’adaptation des bactéries à une 
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pollution au Cu pourrait expliquer en partie la modification observée au niveau du mode 
fonctionnement principal des biofilms exposés, passant ainsi d’un fonctionnement 
d’autotrophie vers un fonctionnement d’hétérotrophie (Barranguet et al. 2003 ; Arnegard et al. 
1998 ; Blanck and Dahl, 1996). 
 
2.3.2 Acquisition de la tolérance au cuivre  
 
Les changements qui interviennent dans la composition des communautés 
microbiennes suite à une exposition chronique au Cu reflètent très souvent la sélection 
d’espèces plus tolérantes à ce métal. En effet, différentes études ont montré qu’une exposition 
chronique au Cu entraînait un remplacement des espèces sensibles par des espèces plus 
tolérantes (Soldo and Behra, 2000 ; Morin et al. 2012b). Ainsi, on s’attend à ce qu’une 
communauté microbienne préalablement exposée au Cu soit plus tolérante qu’une 
communauté microbienne qui n’a jamais été préalablement exposée à ce métal. Ces 
observations sont en accord avec le concept « PICT » (Pollution-Induced Community 
Tolerance), introduit par Blanck et al. en 1988. Ce concept est basé sur le postulat que 
l’exposition chronique d’une communauté biologique à un contaminant entraîne une sélection 
d’espèces plus tolérantes (sélection inter-spécifique) et/ou une adaptation spécifique, comme 
la mise place de mécanismes de détoxification (sélection intra-spécifique), menant à 
l’augmentation de la tolérance de la communauté biologique.  
L’acquisition de la tolérance qui résulte de ces modifications est détectée grâce à la 
réalisation de tests de toxicité aiguë. Le principe du test de toxicité aiguë ou « à court terme » 
(short-term toxicity test) repose sur l’exposition d’une communauté à une gamme de 
concentrations croissantes en toxique, qui permet d’observer, sur des durées courtes 
d’exposition (de quelques heures généralement), l’inhibition d’un paramètre mesuré, tel que 
la photosynthèse, certaines activités enzymatiques ou encore la respiration. La comparaison 
des courbes doses-réponses obtenues entre une communauté de biofilm dite « de référence » 
(i.e. non exposée au préalable au(x) toxique(s) testé(s)) et une communauté exposée permet la 




Figure I.7. Courbes doses-réponses. Les communauté A et B représentent respectivement une communauté de 
référence, non préalablement exposée au toxique et une communauté préalablement exposée au toxique. 
 
Généralement, la tolérance est exprimée en CEx, qui définit la concentration efficace 
en toxique inhibant x% du paramètre mesuré.  
Ainsi, d’après Molander and Blanck (1992), le concept « PICT » est constitué de deux 
phases : (i) une phase de sélection au cours de laquelle la communauté est exposée 
chroniquement au toxique et (ii) une phase de détection, au cours de laquelle sa tolérance au 
toxique est évaluée au laboratoire, à partir de tests de toxicité aiguë  (Fig I.8.).  
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Concernant le Cu, Soldo and Berha (2000) ont observé une augmentation de la 
tolérance du biofilm à ce métal après 12 semaines d’exposition (concentrations testées 
entre 6,4 et 318 µg L-1), suite à la réalisation de tests de toxicité aiguë, basés sur la mesure de 
l’activité photosynthétique. De même, Foulquier et al. (2014) ont observé une augmentation 
de la tolérance des communautés phototrophes de biofilm de rivière au Cu, après 6 semaines 
d’exposition à ce métal, à une concentration proche de 4 µg L-1.  
Comme pour le compartiment phototrophe, plusieurs études ont montré une 
acquisition de la tolérance des communautés hétérotrophes au Cu, suite à la réalisation de 
tests de toxicité aiguë, basés sur la mesure de l’activité enzymatique β-Glu (Fechner et al. 
2010, 2011) et de la respiration  (Dorigo et al. 2010 ; Tlili et al. 2011).  
 
 
2.3.3 Effets du cuivre sur le métabolisme cellulaire algale et bactérien et 
mécanismes de défenses associés 
 
Au cours de l’évolution, les organismes aquatiques (et terrestres) ont développé 
différentes stratégies pour établir une relation d’équilibre avec les ions métalliques présents et 
disponibles dans le milieu. Le but est dans un premier temps de sélectionner les métaux 
essentiels à la croissance microbienne (en tant que cofacteur de nombreuses enzymes et 
transporteur d’électrons au niveau des photosystèmes) et dans un second temps de maintenir 
une concentration métallique intracellulaire optimale (Pereales-Vela et al. 2006). En effet, une 
concentration en Cu trop faible perturbe le métabolisme cellulaire alors qu’une concentration 
trop élevée peut engendrer un effet toxique pour la cellule. En cas de fortes concentrations en 
Cu, les microorganismes (micro-algues, cyanobactéries et bactéries), doivent donc mettre en 
œuvre des mécanismes de détoxification pour neutraliser le métal (Bruins et al. 2000 ; Rouch 
et al. 1995) tels que :  
 
- L’exclusion physique (barrières membranaires) 
- La séquestration extracellulaire  
- Les systèmes d’efflux 
- La séquestration ou l’immobilisation intracellulaire 
 
Au niveau de la membrane cellulaire, le Cu induit une peroxydation des lipides, en 
formant des radicaux oxygénés libres, menant ainsi à une augmentation de la perméabilité 
membranaire. (Mazhoudi et al. 1997, Cid et al. 1994). Ainsi, l’exclusion physique du métal 
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par les algues (Stokes, 1983 ; Megharaj et al. 2003 ) et les bactéries (Rouch et al. 1995 ; 
Bruins et al. 2000) est un des mécanismes mis en place dans ce contexte, afin de réduire la 
perméabilisation membranaire, protégeant ainsi, la cellule de l’internalisation du métal.  
De plus, la cellule microbienne est capable de lutter contre le stress oxydant. Ce sont 
les groupements thiols du glutathion (tripeptide formé par la condensation d'acide glutamique, 
de cystéine et de glycine), qui confèrent à la cellule cette fonction anti-oxydante. Cependant, 
une fois rentré dans la cellule, le Cu se fixe à ce glutathion, au niveau de ses groupements 
thiols, et immobilise le tripeptide. De cette manière, l’exposition à des concentrations trop 
élevées en Cu conduit à une diminution du système de défense antioxydante. (Cid et al. 1994 ; 
Pinto et al. 2003 ; Morelli and Scarano, 2004 ; Sabatini et al. 2009).  
 
Dans la cellule, le Cu peut inhiber certaines enzymes cytoplasmiques, telles que les 
estérases et la β-galactosidase (Stauber and Davies, 2000 ; Franklin et al. 2001 ; Adams and 
Stauber, 2004) et modifier le pH intracellulaire (Cid et al. 1994, 1995). Le Cu agit aussi sur 
l’appareil photosynthétique, en bloquant le centre réactionnel du PS II (Fargašová et al. 1999). 
Il peut agir à différents niveaux : sur les complexes LHC, liés aux PS II, en se liant aux 
groupements histidines des protéines D1 et D2, en déstabilisant les transporteurs d’électrons 
(les quinones QA et QB) ou encore en remplaçant les ions Mn par le Cu au niveau du centre du 
PS II, réduisant ainsi le dégagement d’O2 photosynthétique (Maksymiec, 1997, Ralph and 
Burchett, 1998).  
Afin de prévenir ces effets cellulaires potentiels, le biofilm peut mettre en place, en 
amont, un système de séquestration extracellulaire, qui est rendu possible par (i) la synthèse et 
la sécrétion dans le milieu de ligands organiques, tels que les exsudats microbiens (i.e. EPS 
sous forme libre) (Gonzalez-Davila et al. 1995 ; Croot et al. 2000), et (ii) le développement 
de la matrice EPS. La matrice EPS contient de nombreux groupes fonctionnels (ex : groupes 
carboxyliques, hydroxyles et phosphoriques), qui permettent la formation de complexes 
organométalliques (Gutnick and Bach, 2000). Ainsi, l’adsorption métallique par les EPS est 
l’un des plus importants mécanismes de protection des cellules microbiennes contre les 
substances toxiques (Liu and Fang, 2003). Différents mécanismes d’adsorption métallique 
sont possibles, incluant les échanges d’ions, la complexation et la précipitation de surface. 
Étant donné la grande diversité et la complexité de la composition de la matrice EPS, ces 




Figure I.9. Les interactions métal-EPS. Exemple de la cellule bactérienne (d’après Li and Yu, 2014).
 
 
À pH neutre, les groupes carboxyles sont chargés négativement. Ils attirent ainsi les 
cations métalliques chargés positivement par interaction électrostatique et forment des 
complexes organométalliques (i.e. complexation). Les groupes carboxyles et hydroxyles 
interviennent dans un premier temps, puis d’autres groupes fonctionnels tels que les acides 
phosphoriques, les polysaccharides et les phospholipides peuvent se charger négativement 
pour fournir ainsi, dans un second temps, d’autres sites de liaisons pour les cations 
métalliques. Les groupes carboxyles et phosphates constituent les groupes fonctionnels 
principalement impliqués dans la fixation métallique. Ainsi, l’affinité du métal pour la matrice 
EPS dépend fortement de la composition de celle-ci. À pH élevé, les protons (H+) en solution 
sont moins nombreux, et la compétition avec le métal pour la fixation aux sites de liaisons de 
la matrice EPS diminue, menant ainsi à une augmentation de l’adsorption métallique (i.e. 
échange d’ion) (Comte et al. 2006; Lopez et al. 2000). En complément aux protons, d’autres 
cations, comme Na+ et Ca2+, sont aussi susceptibles d’entrer en compétition avec le métal 
(Yuan et al. 2010). En plus des échanges d’ions et de la complexation, la précipitation de 
surface contribue aussi à la fixation métallique sur la matrice EPS. En milieu aqueux, la 
spéciation métallique est fortement influencée par le pH (Dong et al. 2013; Singh and 
Kalamdhad, 2012). En effet, avec l’augmentation du pH, le métal passe d’un état hydraté à un 
état précipité (i.e. précipitation de surface). Le précipité Cu(OH)2  est la forme majeure du Cu 
aux alentours d'une valeur de pH de 6,6. Ainsi, à pH neutre ou alcalin, le Cu peut facilement 
précipiter à la surface de la matrice EPS (Fang et al. 2010). 
Après l’assimilation du Cu par la cellule, ce sont les systèmes d’efflux et de 
















par les bactéries, afin d’excréter les métaux en dehors de la cellule. Ces types de transporteurs 
se caractérisent par une forte affinité au substrat et permettent de maintenir de faibles 
concentrations métalliques dans le cytosol (Mergeay et al. 1987; Nies and Silver, 1995 ; Nies, 
2003). L’élément central de l’homéostasie du Cu est représenté par l’ATPase de type P, 
appelée CopA. Elle est localisée dans la membrane interne où elle assure l’export des ions 
Cu+ depuis le cytoplasme vers le périplasme (une étape de réduction du Cu2+ en Cu+, à la 
membrane plasmique, est réalisée au préalable), l’énergie nécessaire provenant de l’hydrolyse 
de l’ATP (Rensing et al. 2000) (Rensing and Grass, 2003)Les algues utilisent aussi des 
systèmes de pompe à efflux, permettant d’excréter les métaux sous des formes différentes et 
potentiellement moins toxiques (Stokes, 1983 ; Sunda and Huntsman, 1998 ; Worms et al. 
2006). 
La séquestration intracellulaire des métaux est un mécanisme de défense 
principalement utilisé par les organismes phototrophes (micro-algues et cyanobactéries), afin 
de diminuer la toxicité métallique, en jouant sur la biodisponibilité du métal. Il existe 
différents chélateurs métalliques qui agissent dans la cellule (Worms et al. 2006). La fixation 
du métal au glutathion permet d’augmenter le niveau de glutathion sous son état oxydé 
(GSSG), menant ensuite à l’activation de différents mécanismes de détoxification. Les acides 
aminés (proline, cystéine, histidine…) fixent et séquestrent le métal au niveau du cytosol, 
alors que les métallothionéines (Mt) et les acides organiques (citrate, malate et oxalate) 
transportent et séquestrent le métal au niveau de la vacuole. Les Mt, synthétisées par les 
micro-algues (classe II et III, selon le positionnement des cystéines) (Sunda and Huntsman, 
1998 ; Moreli and Scarano, 2004 ; Kaxakami et al. 2006 ; Le Faucheur et al. 2005, 2006 ; 
Morelli et al. 2009), les cyanobactéries (classe III, ou aussi appelées phytochélatines) et 
quelques bactéries du genre Pseudomonas (Blindauer et al. 2002 ; Enshaei et al. 2010), 
confèrent des sites de liaisons aux ions métalliques de haute affinité, de par leur groupement 
thiol des résidus cystéines.  La synthèse de Mt est induite par la présence des ions métalliques 
dans le milieu, tel que le Cu2+. Le Faucheur et al. (2006) ont montré que la synthèse de Mt 
était induite chez l’algue verte d’eau douce Scenedesmus vacuolatus à des concentrations en 
Cu2+ de 5 ng L-1. Les Mt possèdent des domaines reconnus par les vacuoles. Ainsi, les 
complexes « Mt - ion métallique » sont captés et transportés dans la vacuole, par transport 
actif. L’ion métallique ainsi séquestré dans la vacuole, la cellule microbienne est protégée de 
la toxicité métallique. (Pereales-Vela et al. 2006). Il en est de même pour les bactéries qui 
sont capables de séquestrer de grandes quantités de cations métalliques par l’intermédiaire de 
granules de polyphosphates ou des groupements thiols (Keasling et al. 1998; Finlay et al. 
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1999; Gadd, 2000; Sanchez et al. 2007). La bioaccumulation des métaux et leur stockage 
subséquent dans la cellule sous forme inerte permet ainsi à la cellule de diminuer leur toxicité. 
L’immobilisation intracellulaire du métal, sans séquestration dans un organite cellulaire, est 
aussi réalisée par les algues, par association du métal avec les sulfates au sein de granules, ou 
encore dans des corps polyphosphatés (Stokes, 1983 ; Stauber and Florence, 1987 ; Megharaj 
et al. 2003 ; Amiard-Triquet et al. 2006).  
Enfin, la dilution des concentrations métalliques, par augmentation du taux de 
croissance, est aussi un mécanisme de défense utilisé par les microorganismes (Sunda and 
Hunstman, 1998 ; Luoma and Rainbow, 2005). En effet, l’augmentation de la densité 
cellulaire offre une surface de contact plus grande, menant ainsi à la dilution des 























3. La température, un paramètre environnemental majeur à 
prendre en compte dans l’évaluation de la réponse du biofilm à 
une exposition métallique. 
 
 
3.1. Influence des paramètres environnementaux sur la sensibilité des 
communautés microbiennes aquatiques à l’exposition métallique 
 
 
Les facteurs environnementaux sont susceptibles de modifier la sensibilité des 
communautés microbiennes aux contaminants. Par exemple, Villeuneuve et al. (2010) ont 
observé que l’intensité lumineuse et les conditions hydrodynamiques du milieu influençaient 
significativement la structure et la diversité des biofilms de rivière. Par conséquent, ils ont 
suggéré, au regard du lien étroit entre la diversité et les fonctions des communautés 
microbiennes, une modification possible de la réponse du biofilm aux contaminants. Sabater 
et al. (2002) ont observé des effets croisés entre la vitesse du courant et la pollution 
métallique, montrant que l’épaisseur réduite du biofilm, liée à l’action du courant, représente 
aussi un paramètre primordiale, influençant les effets du Cu, du Zn et du Cd sur la production 
du biofilm. D’autre part, les pollutions métalliques sont très souvent associées à une 
eutrophisation du milieu aquatique (Lopez-Flores et al. 2003), notamment en milieu agricole, 
du fait de l’utilisation conjointe des engrais et des produits phytosanitaires, notamment ceux 
qui comportent du Cu. De nombreuses études visent à évaluer la toxicité métallique en 
fonction des conditions nutritives du milieu, notamment sur le phytoplancton et les biofilms 
phototrophes (Wang and Dei, 2001 ; Interlandi, 2002 ; Ivorra et al. 2002 ; Riedel and Sanders, 
2003 ; Guasch et al. 2004). Il a ainsi été montré que l’augmentation des concentrations en 
phosphore dans le milieu réduisait la toxicité métallique sur les algues vertes, telles que 
Stigeoclonium tenue (Harding and Whitton, 1977),  Hormidium rivulare (Say and Whitton, 
1977) et Pseudokirchneriella subcapitata  (Chen, 1994). À l’échelle de la communauté, Serra 
et al. (2010) ont montré que la tolérance de biofilms phototrophes au Cu évoluait dans le 
même sens que le gradient de concentration en phosphore du milieu. En effet, le niveau de 
tolérance au Cu des communautés phototrophes en condition eutrophe était environ 4 fois 
plus élevé qu’en condition oligotrophe. De la même manière, Guasch et al. (2004) ont 
observé que les communautés phototrophes de biofilm concernées par un apport en phosphore 
en concentration non limitante étaient 3 fois plus tolérantes au Cu que les communautés 
concernées par un apport en phosphore en concentrations limitantes. Concernant le 
compartiment hétérotrophe, Tlili et al. (2010) ont aussi montré que l’augmentation des 
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niveaux de tolérance des communautés bactériennes au Cu, suite à une exposition de 3 
semaines à ce métal, était accentuée par un enrichissement du milieu en phosphore. Deux 
hypothèses ont été posées, à savoir (i) une complexation et une précipitation du Cu par les 
phosphates, diminuant ainsi les concentrations en ions libres, et par conséquent la 
biodisponibilité de ce métal et/ou (ii) la formation de corps polyphosphatés, qui offrent des 
sites de fixation aux métaux, permettant ainsi la séquestration du Cu. 
Bonet et al. (2013) ont montré que les concentrations en phosphore, mais aussi les 
variations saisonnières (température et intensité lumineuse), conditionnaient la réponse des 
communautés bactériennes de biofilm au Zn, au niveau de leur activité enzymatique 
antioxydante. Ainsi, de nombreux auteurs soulignent le fait que la variabilité des facteurs 
environnementaux complexifie grandement l’établissement de lien de causalité entre 
l’exposition métallique et les effets biologiques observés (Bonnineau, 2011 ; Ricciardi et al. 
2009 ; Culp et al. 2000).  
 
3.2. Influence de la température sur la réponse des microorganismes 
aquatiques à l’exposition métallique 
 
 
Si l’influence des conditions hydrodynamiques et nutritives sur la toxicité métallique 
est relativement bien appréhendée, de manière générale, le nombre d’études qui concerne 
l’influence de la température sur les effets des métaux sur les communautés microbiennes 
aquatiques reste assez limité.  
Zeng and Wang (2011) ont évalué l’influence de la température sur la réponse de la  
cyanobatérie d’eau douce Microcystis aeruginosa à une exposition au cadmium (Cd) et au 
zinc (Zn). Ils ont observé que les concentrations intracellulaires en Cd à 30°C étaient de 1,5 à 
2,3 fois plus élevées qu’à 18°C. De même, pour les concentrations intracellulaires en Zn, 
celles-ci étaient de 1,4 à 1,9 fois plus élevées à 30°C qu’à 18°C. Malgré une augmentation de 
la bioaccumulation du Zn et du Cd avec la température, ils n’ont pas observé de diminution de 
la croissance algale et de l’activité photosynthétique. À l’inverse, Oukarroum et al. (2012), 
qui ont étudié les effets d’interactions entre la température et le Cu sur les performances du 
PS II de l’algue verte Chlorella vulgaris, ont observé une augmentation des effets du Cu sur 
les performances du PS II, lorsque la température augmentait de 4 et 7°C (température initiale 
de 24°C). Mais contrairement à l’étude de Zeng and Wang (2011), les auteurs suggèrent un 
changement de spéciation du Cu, qui serait à l’origine d’une plus faible accumulation 
métallique mesurée à température plus élevée.  

À l’échelle de la communauté, Val et al. (2015) ont observé une diminution de la 
tolérance des communautés algales de biofilm de rivière au mercure (Hg), mesurée par 
approche « PICT », sur la base de la mesure du rendement photosynthétique, suite à une 
augmentation de la température de 5°C (températures initiales de 17, 19 et 22°C, selon le site 
de prélèvement). En conditions controlées (i.e. étude en mésocosmes), Alsterberg and 
Sundbäck (2013) ont observé, l’inhibition des effets du Cu pyrithione (substance antifouling), 
sur des communautés algales benthiques et planctoniques, suite à une augmentation de 4°C 
(températures initiales comprises entre 9 et 16°C).  
Concernant le compartiment hétérotrophe, Boivin et al. (2005) ont étudié l’influence 
de la température sur les niveaux de tolérance au Cu des communautés bactériennes de 
biofilm, mesurés par approche « PICT », et sur la base de leur capacité d’utilisation de 
différents substrats carbonés (BIOLOG®). Ils ont noté que le niveau de tolérance des 
communautés bactériennes de biofilm était 6 fois plus élevée à 20°C qu’à 10 et 14°C. De 
même, Faburé et al. (2015) ont observé que la tolérance au Cu de biofilm hétérotrophe de 
rivière, évaluée par approche « PICT » et sur la base de la mesure de l’activité β-glu, était 4 
fois plus élevée en hiver (7,5°C) qu’en été (20,2°C), les concentrations en Cu dissous dans le 
milieu étant relativement constantes au cours des saisons. D’après Crain et al. (2008), le mode 
d’interaction (i.e. additif, synergique ou antagoniste) peut dépendre (i) de la manière dont la 
température affecte le toxique et sa biodisponibilité (ii) des changements dans les interactions 
chimiques (Noyes et al. 2009), (iii) de la physiologie et des niveaux trophiques de 
l’organisme considéré (Christensen et al. 2006) et (iv) de l’approche expérimentale mise en 
œuvre. Concernant ce dernier point, Crain et al. (2008) ont noté que les expériences en 
mésocomes (modèles expérimentaux outdoor, placés dans le milieu naturel) tendent plus 
souvent vers des effets antagonistes (i.e. effets résultants inférieurs aux effets de chaque stress 
séparés), alors que les expérimentation de laboratoire tendent vers des effets synergiques (i.e. 
effets résultants supérieurs aux effets de chaque stress séparés). L’explication possible serait 
que plus les communautés utilisées en tant que modèle expérimental sont complexes (i.e 
communautés testées en mésocosme), plus les effets directs des stress sont masqués ou 
modulés (Fleeger et al. 2003, Crain et al. 2008). Val et al. (2005) soulignent aussi la difficulté 
d’appréhender les interactions entre le métal et la température, à des niveaux d’organisation 
complexe que représentent la population et la communauté. Pour palier ce manque, il est donc 
nécessaire de produire un effort de recherche pour mieux évaluer l’influence possible de la 
































































































































1. Procédures expérimentales 
 
1.1. Site de prélèvement du biofilm 
 
Dans le cadre de ces travaux de thèse, nous nous sommes appuyés exclusivement sur 
des approches expérimentales, qui reposaient sur l’utilisation de microcosmes de laboratoire. 
Toutefois, les expérimentations ont été réalisées à partir de biofilm « naturel », prélevé dans la 
rivière Morcille, afin de conserver, tant que possible, une dimension écologique dans nos 
approches écotoxicologiques.  
 
Le bassin versant (BV) de la Morcille (9,5 km2) est situé au nord du département du 
Rhône, dans le Haut-Beaujolais, entre la bordure orientale du Massif Central et l’extrémité 
ouest de la vallée de la Saône (Fig II.1). Ce BV est soumis à une forte pression anthropique, 
du fait de son activité viticole. Il constitue un sous-bassin de l’Ardières (220 km2), avec lequel 
il compose le site atelier Ardières-Morcille (SAAM), intégré dans la zone atelier du bassin du 
Rhône (ZABR). Ce site atelier fait l’objet de suivis réguliers depuis plus de 20 ans dans une 
démarche pluridisciplinaire, qui repose majoritairement sur des approches de chimie, de 
physique, d’écologie et d’écotoxicologie. La surface du BV drainée par la Morcille est 
caractérisée par une augmentation de la proportion relative des surfaces de vignes de l’amont 
(7%) vers l’aval (69%). Ainsi, il en résulte un gradient chimique de concentrations en 
nutriments (principalement le phosphore), pesticides (principalement des fongicides tels que 
le diméthomorphe et le tébuconazole) et métaux (Cu, Zn et As). Concernant les métaux, le 
BV de la Morcille est principalement caractérisé par un gradient de concentrations en Cu 
(Rabiet et al. 2008), puisque cet élément est largement utilisé sous forme de sulfate dans le 
cadre de la viticulture. Les caractéristiques de ce BV en font donc un site de choix pour 
évaluer l’impact de ce type de polluant sur les communautés microbiennes (Montuelle et al. 
2010).  
Trois sites d’échantillonnage sont généralement privilégiés pour la caractérisation 
chimique et biologique du cours d’eau : un site amont, considéré comme site de référence et 
dénommé « Saint-Joseph »; un site intermédiaire, dénommé « Versauds »; et un site aval, 
dénommé « Saint-Ennemond ». Par conséquent, dans le cadre de ce projet de thèse, le biofilm 
utilisé comme modèle d’étude, au cours des différentes expérimentations en microcosmes de 
laboratoire, a été exclusivement collecté au niveau du site amont  « Saint-Joseph », 

relativement peu contaminé par le Cu (< 0,9 µg L-1) (Montuelle et al. 2010), afin de 
s’affranchir au mieux de tout historique d’exposition du biofilm à ce métal. 

Figure II.1. Localisation des trois principales stations d’échantillonnage sur le bassin versant de la Morcille, 
dont celui de Saint-Joseph, site de prélèvement du biofilm choisi dans le cadre de notre étude. Pour chaque 
station sont indiquées la superficie drainée par le cours d’eau et son occupation des sols (Pesce et al. 2009). 
 
 
1.2. Système expérimental et protocoles de préparation des 
expérimentations 
 
1.2.1. Système expérimental 
 
Le système expérimental, représenté sur la figure II.2., utilisé tout au long de ce projet de 
thèse, a reposé sur l’utilisation de microcosmes, représentés par des aquariums de verre d’une 
capacité de 20 L (L40×l20×H25cm). Certains microcosmes étaient utilisés comme témoins 
(sans ajout de Cu) et d’autres étaient contaminés au Cu. Une pompe submersible a été 
disposée dans chaque microcosme, afin de maintenir l’agitation de l’eau (~1.2 L min-1) et 
l’oxygénation, en circuit fermé. Des bacs de rétention en polypropylène (L121×l81×H33cm), 
contenant 250 L d’eau déminéralisée, reliés à des groupes réfrigérants, ont permis la 


régulation thermique des microcosmes. Trois pompes submersibles (~1.2 L min-1) ont été 
également disposées dans chaque bac de rétention, afin d’homogénéiser la température de 
l’eau. Un bac de rétention, correspondant à une température testée, était susceptible de 
contenir jusqu’à six microcosmes. Des lampes HPS (High Pressure Sodium, 400 W) ont été 
disposées au-dessus de chaque bac de rétention, afin d’assurer un éclairage d’intensité 
lumineuse constante de 3500 lux (42.7 μmol m-2 s-1), selon une photopériode jour/nuit de 13 
h/11 h.  


Figure II.2. Système expérimental représentant deux bacs de rétention thermorégulés (i.e. deux températures 
testées) avec leurs microcosmes (au-dessus), et schématisation des microcosmes disposés dans ces deux bacs de 
rétention (en-dessous). 
Afin de permettre le développement du biofilm, des réglettes en plastique contenant 
une dizaine de lames de verre pour microscope (7.5cm × 2.5cm, surface colonisable recto-
verso de 36 cm2) ont été suspendues dans chaque microcosme (Fig II.3.).  

Figure II.3. Lames de verre disposées sur une réglette et colonisées par le biofilm  

1.2.2. Inoculation de la suspension de biofilm 
 
L’inoculation initiale des communautés naturelles a été réalisée de la même manière pour 
l’ensemble des expérimentations. Des cailloux, récoltés au préalable sur le site de Saint 
Joseph (voir § 1.1), ont été grattés à l’aide de brosses à dent et d’eau du milieu de prélèvement. 
Après homogénéisation par agitation manuelle de la suspension de biofilm  obtenue, celle-ci a 
été ajoutée en volume équivalent, à chaque microcosme.  
 
Avant l’inoculation de la suspension de biofilm, l’eau déminéralisée des bacs de rétention 
a été préalablement thermorégulée et les microcosmes ont été alimentés en eau. Cette eau était 
de nature différente selon le site d’implantation Irstea où s’est déroulée l’expérimentation 
considérée2. Le tableau II.1. décrit les caractéristiques physico-chimiques des deux types 
d’eau utilisée, ainsi que celles du milieu de prélèvement du biofilm (i.e. site de St Joseph de la 
rivière Morcille). Les principaux nutriments, nécessaires au développement du biofilm, ont 
été ajoutés à des concentrations proches de celles mesurées régulièrement dans la rivière 
Morcille, à savoir des concentrations finales de 0,2 mg L-1 en PO4, 8 mg L-1 en NO3 et 15 mg 
L-1 en SiO2 (Dorigo et al. 2010).

Tableau II.1. Caractéristiques physico-chimiques des eaux utilisées lors des expérimentations en microcosmes, 
et de l’eau du site de prélèvement du biofilm. L’eau reconstituée repose sur un mélange 1 : 3 (v:v) d’eau de FO et 
d’eau déminéralisée. Les valeurs grisées représentent les concentrations nominales des nutriments ajoutés dans 
l’eau considérée. Les caractéristiques physico-chimiques concernant l’eau du site de prélèvement correspondent 
aux mesures effectuées de manière mensuelle (n = 12) au cours de l’année 2012, au niveau du site de St Joseph 
(valeurs mininales et maximales). FO, eau de forage ; FOS, eau de forage osmosée. 
 
 
2  Des eaux différentes ont été utlisées, pour cause de déménagement en octobre 2012 des laboratoires 
d’Irstea, du quai Chauveau de Lyon vers le site de la Doua à Villeurbanne. Les eaux utilisées reposent en partie 
sur de l’eau prélevée dans la nappe de forage du site considéré ; il n’a donc pas été possible d’utiliser une eau 
strictement similaire en terme de qualité physico-chimique tout au long des travaux de thèse. 
Eau de la Morcille Eau de FOS Eau reconstituée
 St Joseph, site de prélèvement FO du quai Chauveau - Lyon  FO du site de la Doua - Villeurbanne
pH 7,1 - 8,0 7,4 7,0
Conductivité (µS cm-1) 91 - 160 150 150
COD (mg L-1) 2,2 - 3,8 0,5 < 0,5
PO4 (mg L-1) 0,04 - 0,10 0,20 0,20
NO3 (mg L-1) 4,2 - 7,7 8,0 8,0
SiO2 (mg L-1) 14 - 20 15 15
HCO3 (mg L-1) 30 - 40 80 50 - 95
Ca (mg L-1) 8 - 13 43 16 - 34
Mg (mg L-1) 2,4 - 3,4 3,0 1,7 - 2,1
Na (mg L-1) 11 - 13 14 3 - 8
K (mg L-1) < 1 < 1 < 1
Cl (mg L-1) 17 - 25 33 4 - 5

Avant l’inoculation du biofilm, les microcosmes concernés par une exposition au Cu ont été 
dopés avec une solution de CuSO4.5H2O, afin d’obtenir une concentration finale en Cu 
d’environ 15 µg L-1 (Chapitre III, VI et VII) ou de 60 µg L-1 (Chapitre IV) selon 
l’expérimentation considérée. Au préalable, ces aquariums ont été saturés en Cu durant 24 h, 
à une concentration identique à celle testée lors de l’exposition, afin d’éviter des phénomènes 
d’adsorption sur le matériel expérimental.  
 
1.2.3. Renouvellement du milieu d’exposition
 
Chaque semaine, l’eau des différents microcosmes a été renouvelée. Les mesures 
physico-chimiques réalisées directement dans les microcosmes (pH, conductivité, oxygène 
dissous) et les prélèvements d’eau réalisés en vue de doser les éléments chimiques majeurs et 
les concentrations en Cu dissous, ont été effectués avant et 2 h après chaque changement 
d’eau. Ceci a ainsi permis de suivre l’évolution du contexte environnemental au cours de la 
semaine qui a suivi chaque renouvellement d’eau.  
 
1.3.  Stratégie expérimentale générale 
 
Afin de répondre aux questions posées (voir Introduction Générale), deux grandes 
expérimentations en microcosmes ont été mises en œuvre. L’une a été réalisée avec des 
communautés hivernales (Chapitre III) et l’autre avec des communautés estivales de biofilm
(Chapitre VI), toutes prélevées dans la rivière Morcille au site « Saint Joseph ». La figure II.4. 
décrit le calendrier expérimental général suivi au cours de ces deux expérimentations.  

Figure II.4. Calendrier expérimental général. Le laps de temps entre deux t consécutifs représente une semaine 
de développement du biofilm.











Le temps t0 correspond à l’inoculation de la suspension de biofilm. Aux semaines t0, 
t2, t3, t4, t5 et t6, des prélèvements de biofilm, réalisés par grattage des lames de verre à 
l’aide d’une lame de rasoir et d’eau (mélange équivalent d’eau minérale Volvic, France et 
d’eau minéralisée), ont été effectués, afin de réaliser les différentes mesures, permettant de 
caractériser la réponse du biofilm (voir § 3.), ainsi que des prélèvements d’eau afin de réaliser 
les mesures physico-chimiques nécessaires à la caractérisation du milieu d’exposition (voir § 
2.). Jusqu’au temps t2, l’eau des microcosmes n’a pas été changée et le biofilm n’a pas été 
prélevé, afin de permettre l’adhésion des cellules microbiennes au substrat artificiel et 
l’adaptation du biofilm en formation aux conditions expérimentales. La stratégie 
expérimentale détaillée de chacune des expérimentations est décrite en introduction du 
chapitre qui leur est consacré. 
Le tableau II.2. décrit synthétiquement les objectifs visés plus spécifiquement dans 






ableau II.2. Stratégie d’étude adoptée pour chaque expérim
entation. Les expérim
entations, liées aux développem
ents m
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2. Caractérisation physico-chimique du milieu d’exposition et des 
biofilms 
 
2.1. Paramètres généraux  
 
Aux cours des différentes expérimentations, la température de l’eau (°C) et l’intensité 
lumineuse (lux ou μmol m-2 s-1) ont été relevées, grâce à des capteurs déposés au centre de 
chaque bac de rétention thermorégulé. Des mesures physico-chimiques ont été réalisées 
directement dans les microcosmes, avant et 2 h après chaque changement d’eau, afin de suivre 
les paramètres suivants : 
- Le pH  (caractérisation du degré d’acidité ou d'alcalinité du milieu, par mesure de la 
concentration en ions hydrogènes H+), qui renseigne sur les modifications possibles de la 
spéciation du Cu et donc sa biodisponibilité. 
- La conductivité (aptitude d’une eau à conduire le courant électrique, en µS cm-1), qui 
dépend de la teneur de l’eau en sels dissous. Elle permet une bonne appréciation des 
matières dissoutes. 
- L’oxygène dissous (mg L-1), et le pourcentage de saturation en oxygène dissous, qui 
renseignent sur les bonnes conditions d’oxygénation du milieu.  
 L’oxygène dissous, la conductivité et le pH ont été respectivement mesurés à l’aide 
d’un oxymètre (WTW Oxi 323-B/Set), d’un conductimètre (WTW Cond 3210/Set2) et d’un 
pHmètre (WTW 3210 electrode sentix 41-3). Le pH a également été suivi en continu selon 
l’expérimentation considérée, avec une sonde multiparamètres pH-température (WTW 340i). 
La température de l’eau des bacs de rétention ainsi que l’intensité lumineuse ont été mesurées 
avec des capteurs de données (HOBO® Pendant Temperature/Light), toutes les 2 h, et tout au 
long du suivi.  
 
En complément, des prélèvements d’eau ont été effectués avant et 2 h après chaque 
changement d’eau, afin de suivre l’évolution des concentrations pour les éléments majeurs 
suivants :  
 
- Le carbone organique dissous (COD), qui renseigne sur la production et la 
dégradation de la MOD, qui joue un rôle important dans la détermination de la 
spéciation et de la biodisponibilité du Cu ; 

- Les nitrates (NO3-), les phosphates (PO42-) et le dioxyde de silicium (SiO2), qui 
constituent les nutriments essentiels au développement du biofilm, ainsi que 
l’ammonium (NH4+) et les nitrites (NO2-), issus de l’activité microbienne et qui 
renseignent sur le fonctionnement du cycle de l’azote ;  
- Les ions hydrogénocarbonates (HCO3-), qui renseignent sur l’alcalinité de l’eau et 
sont susceptibles de modifier la spéciation métallique et donc la biodisponibilité du Cu, 
les cations majeurs, tels que le calcium (Ca2+), le magnésium (Mg2+), le potassium 
(K+) et le sodium (Na+), qui peuvent  rentrer en compétition avec le Cu et modifier 
ainsi la toxicité métallique, et les anions majeurs tels que le chlore (Cl-), qui renseigne 
sur la force ionique.  
 
Le tableau II.3. décrit les normes utilisées pour mesurer les concentrations des 
éléments majeurs considérés. Les analyses ont été réalisées par le Laboratoire de chimie des 




Tableau II.3. Normes des mesures des concentrations en éléments majeurs. 
 
 
2.2. Evaluation du niveau d’exposition au cuivre 
 
2.2.1. Mesure des concentrations en cuivre dissous  
 
Il est possible de doser le Cu sous forme dissoute, particulaire ou totale. Au cours des 
différentes expérimentations, nous avons choisi de doser la fraction potentiellement 
biodisponible pour le biofilm, et donc de ne suivre que les concentrations en Cu dissous, 
puisque les microcosmes ont été dopés en Cu dissous uniquement (pas de fraction particulaire 
apportée). Ce paramètre a été mesuré avant et 2 h après chaque changement d’eau, afin de 
Orthophosphates (PO4) NF EN ISO 6878
Nitrates (NO3) NF EN ISO 10304
Nitrites (NO2) NF EN 26777
Ammonium (NH4) NF T 90-015-2
Dioxyde de silicium (SiO2) NF T 90-007
Carbone organique dissous (COD) NF EN 1484
Calcium (Ca) NF EN ISO 14911
Magnésium (Mg) NF EN ISO 14911
Potassium (K) NF EN ISO 14911
Sodium (Na) NF EN ISO 14911
Chlore (Cl) EN ISO 10304-1
Hydrogénocarbonate (HCO3) NF EN ISO 9963-1

suivre son évolution au cours du temps. Ainsi, le Cu dissous a été mesuré dans la phase 
liquide, récupérée après filtration sur membrane de porosité 0,45 µm (polyfluorure de 
vinylidène,PVDF, Whatman). Les échantillons d’eau filtrés ont été acidifiés à l’acide nitrique 
(HNO3) 0,5% v/v (14 M Suprapur), puis conservés à 4°C jusqu'à analyse.  
Les mesures des concentrations en Cu dissous ont été réalisées par spectrométrie de 
masse à plasma induit (ICP-MS, Inductively coupled plasma mass spectrometry, Thermo X7, 
Série II), selon la norme NF EN ISO 17294-2. La mesure repose sur l’introduction de 
l’échantillon d’eau dans un plasma d’argon ; celui-ci est ionisé et les ions sont séparés dans le 
spectromètre de masse en fonction du rapport masse/charge (m/z). Les rapports m/z sont 
caractéristiques de l’élément dosé. La détermination des concentrations est réalisée suite à un 
étalonnage externe à l’aide d’une solution multi-élémentaire (SCP-33MS, SCP Science) en 
corrigeant les effets de dérive de l’appareil à l’aide de standards internes (yttrium). La limite 
de quantification est déterminée selon la norme NF T90-210 (AFNOR, 2009) et est de 
0.050 µg L-1. L’incertitude élargie (deux fois l’écart type sur 30 mesures) est évaluée à partir 
du dosage d’une eau certifiée (TM 27.3, certifiée en Cu à 6.16 ± 0.61 µg L-1) et est de l’ordre 
de 10%. 
 
2.2.2. Mesure des concentrations en cuivre bioaccumulé  
 
Afin d’évaluer la bioaccumulation du Cu, les concentrations en Cu ont été mesurées au 
sein de différentes fractions dans le biofilm. Pour cela, la suspension de biofilm, obtenue 
après grattage des lames, a été reprise dans 50 mL d’eau (mélange équivalent d’eau minérale ; 
Volvic, France et d’eau déminéralisée). Ce volume de 50 mL a été divisé en deux fractions de 
20 mL. Dans l’une des fractions, 320 µL d’EDTA (0,25 M) ont été ajoutés, afin d’éliminer le 
Cu « externalisé », lié aux ligands organiques. Une fois les échantillons rincés à l’EDTA, les 
concentrations en Cu « internalisé », correspondant au Cu « intracellulaire », ont été mesurées. 
L’autre fraction de 20 mL a été directement soumise à analyse, sans ajout d’EDTA, afin de 
doser le Cu « total », présent dans l’ensemble des fractions du biofilm. Après 10 minutes 
d’incubation, avec ou sans EDTA, les échantillons ont été filtrés à l’aide d’un système en 
polycarbonate sur un filtre en polypropylène (0,45 µm) et relié à une pompe à vide. Les filtres 
ont été récupérés et séchés au four à 50°C pendant 48 h, pesés après dessiccation, puis 
conservés à l’obscurité à température ambiante, jusqu’à analyse. Les concentrations en Cu 
« externalisé » à la surface du biofilm ont été obtenues, en soustrayant les concentrations en 
Cu « internalisé » des concentrations en Cu « total ». Pour chaque fraction considérée, les 

concentrations en Cu ont été rapportées au poids sec du biofilm (µg g-1).  
Les concentrations en Cu « total », « externalisé » et « internalisé » dans le biofilm ont 
été mesurées selon la norme NF EN ISO 17294-2, par ICP-MS. La limite de quantification 
ramenée au poids sec de biofilm, pour une masse typique de 50 mg de biofilm sec, un volume 
final de 15 ml de minéralisat et une dilution au 1/10e avant analyse est de 0.15 µg g-1. Les 
incertitudes ont été évaluées à partir de matériel de référence certifié (BCR 414, plancton 
certifié en Cu à 29.5 ±1.3 µg/g) et sont de l’ordre de 10.5% (incertitude élargie, 2 fois l’écart-
type). 
Il est important de noter que les différentes fractions en Cu obtenues avec cette 
méthodologie, que nous nommerons par la suite « méthodologie interne », et qui a été mise en 
œuvre uniquement dans les chapitre III, seront reconsidérées dans le cadre des 
développements méthodologiques du chapitre V, qui ont permis d’améliorer l’évaluation des 
concentrations de la fraction en Cu liée à la matrice EPS, en s’appuyant sur la méthodologie 



















3. Caractérisation de la réponse du biofilm  
 
La caractérisation des communautés phototrophes a été réalisée à partir d’une suspension 
de biofilm obtenue après grattage des lames. Les paramètres structuraux et fonctionnels 
suivants (voir § 3.1. pour les méthodes d’analyse) ont été mesurés : 
 
• La concentration en chorophylle a (chl a), qui permet d’estimer la biomasse algale ; 
• La répartition des classes algales (diatomées, algues vertes et cyanobactéries), qui 
permet de caractériser la structure algale globale du biofilm ;  
• L’efficacité photosynthétique (PSII yield), qui reflète l’état physiologique des 
communautés phototrophes ;  
• La diversité diatomique (analyse taxonomique par microscopie), qui fournit une 
estimation de la complexité des assemblages de diatomées en intégrant le nombre 
d’espèces et leur abondance relative. 
 
 
3.1 . Méthodes d’analyse de la réponse structurale des communautés 
phototrophes 
 
3.1.1 Biomasse totale  
La biomasse totale a été estimée par mesure du poids sec (PS) et rapportée à la surface 
des lames grattées. Les suspensions de biofilm ont été filtrées sur des filtres de porosité 
1,2 µm (Whatman, GF/C). Ces filtres ont ensuite été séchés à l’étuve à 70-90° C, pendant 
24 h, puis pesés (m1). Au préalable, les filtres ont été calcinés à 500°C pendant 1 h, pesés (m0) 
et conservés au dessicateur jusqu’à utilisation. Chaque pesée s’effectue à l’aide d’une balance 
de précision. Le PS se calcule de la manière suivante : 
 
     
où :   
- S représente la surface analysée du biofilm ; 
- m1 est la masse du filtre après filtration de la suspension et séchage à l’étuve ; 
- m0 correspond à la masse du filtre après calcination et avant filtration de la suspension. 
 

3.1.2 Biomasse et structure de la communauté algale  
 
La biomasse algale, exprimée en µg chl a L-1, a été estimée à partir de la mesure de la 
fluorescence de la chl a, à l’aide d’un fluorimètre à modulation d’amplitude et de fréquence 
(Phyto-PAM, Heinz Walz). Ce fluorimètre, présentant 4 longueurs d’ondes d’excitation 
(470 nm, 520 nm, 645 nm, 665 nm), a permis d’obtenir la répartition des principales classes 
algales (diatomées, algues vertes et cyanobactéries), sur la base de l'étalonnage initial du 
Phyto-PAM. Cet étalonnage a été réalisé par le constructeur à partir de trois souches algales 
représentant chacune des classes étudiées. Elle permet le raisonnement généralisé suivant : en 
absence de cyanobactérie dans un échantillon, aucun signal (ou très faible) n’est détecté avec 
une longueur d’excitation de 470 nm, alors qu’un large signal est détecté pour une longueur 
d’excitation de 645 nm. On peut conclure à la présence d’algues vertes dans un échantillon si 
un large signal à la longueur d’onde d’excitation de 470 nm et un faible signal à la longueur 
d’onde d’excitation de 520 nm, sont détectés. À l’inverse, un signal à une longueur d’onde 
d’excitation de 470 nm et 520 nm est obtenu en présence de diatomées (Kim Tiam, 2013). 
 
3.1.3 Analyse taxonomique des diatomées par microscopie  
 
Ces analyses ont été effectuées par Soizic Morin, chargée de recherche au centre Irstea 
de Bordeaux (UR EABX). L’identification des diatomées présentes dans les échantillons de 
biofilm (préalablement fixés au formol 3,7%) a été réalisée d’après l’examen microscopique 
de leur squelette siliceux (Fig II.5.). La première étape repose sur la digestion de la matière 
organique par un traitement à l’eau oxygénée (H2O2, 30%) bouillante, durant 10 minutes. Un 
deuxième traitement, à l’acide chlorhydrique (HCl, 35%) bouillant, pendant 5 minutes, a été 
parfois nécessaire pour obtenir un nettoyage satisfaisant des frustules (parois de silice 
hydratée des diatomées, sur lesquelles reposent l’identification spécifique). Ensuite, les 
résidus d’eau oxygénée et d’acide ont été éliminés par des cycles successifs de centrifugation 
(5 minutes à 2500 g) et de rinçage à l’eau distillée. Une partie aliquote a été déposée sur une 
lamelle propre et déshydratée par séchage. La lamelle a été ensuite retournée sur une goutte 
de résine réfringente, le Naphrax® (Brunel Microscopes Ltd, UK), déposée au préalable sur 
une lame. Le chauffage a permis de chasser les bulles d’air et d’aboutir à la réalisation de 
lames permanentes. L’identification des diatomées a été réalisée par l’observation en 
microscopie photonique (grossissement x1000) des lames préparées, selon la norme NF EN 
13946.  Un comptage de 400 frustules, au minimum, a été réalisé et les diatomées ont été 
identifiées selon les références standards (Krammer and Lange-Bertalot, 1986 – 1991) et les 
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récentes nomenclatures mises à jour, sur la base de la morphologie générale et de 
l’ornementation des frustules. 
 

Figure II.5. Structure d’un frustule. Exemple de la diatomée Luticola ventricosa (observée au miroscope 
électronique à balayage) (d’après Güttinger, 1999). Les diatomées sont des cellules eucaryotes enchâssées dans 
une paroi de silice hydratée (le frustule) qui se compose de deux unités imbriquées : l’épivalve et l’hypovalve. 
Selon les individus, les valves présentent des formes diversifiées et des ornementations (e.g. stries, pores, 
ponctuations) caractéristiques. Ces critères morphologiques sont utilisés pour leur identification jusqu’au niveau 
de l’espèce, lors de l’examen microscopique (Morin et al. 2006). 
 
 
3.1.4 Mesure de la densité cellulaire algale  
 
Le comptage de cellules algales a été réalisé à partir des échantillons formolés sous 
grossissement x400, grâce à un microscope photonique LEITZ, à l’aide d’une cellule de 
comptage de type Nageotte (Marienfeld, Germany). Les échantillons ont été passés au vortex 
puis homogénéisés par pipetages successifs et éventuellement dilués au besoin selon leur 
concentration. Un aliquote de 200 μL a été déposé au centre de la cellule de comptage et 
recouvert par une lamelle planée. Les diatomées, vivantes et mortes, ont été dénombrées dans 
10 champs de la zone quadrillée (1,25 µL chacun ; 0,5 mm de profondeur). La distinction 
entre les cellules vivantes et mortes a été estimée par observation de la turgescence et de la 
couleur des chloroplastes (Morin et al. 2010). Dans les échantillons où les diatomées n’étaient 
pas dominantes, les différents groupes algaux (chlorophycées, cyanobactéries et diatomées) 
ont alors été tous quantifiés suivant le même protocole. Les formes de croissance (solitaires 
vs. coloniales) ont également été recensées. La densité cellulaire, exprimée en nombre de 
cellules par cm2, a été calculée selon la formule suivante :  
 




- N représente la densité moyenne en cellules par cm2 
- A correspond au nombre de cellules dénombrées dans 10 champs 

- B est le facteur de dilution 
- S représente la surface grattée en cm2 
- C correspond au volume de reprise en mL 
- 10 est le nombre de champs comptés 
- 1,25.10-3 correspond au volume d’un champ en mL 
 
 
3.2 Méthode d’analyse de la réponse fonctionnelle des communautés 
phototophes : mesure de l’efficacité photosynthétique 
 
L’efficacité photosynthétique est basée sur la mesure du rendement quantique 
maximal (Fv/Fm) des communautés phototrophes (Schreiber, 2002). Le rendement quantique 
optimal reflète la proportion de photosystèmes II (PSII) fonctionnels et, par conséquent, plus 
généralement l'état physiologique des communautés phototrophes. Les mesures ont été 
effectuées en utilisant le fluorimètre Phyto-PAM. La fluorescence de la chl a est mesurée à 
665 nm sur un échantillon de 3 mL de suspension de biofilm. Une seule impulsion lumineuse 
saturante a été appliquée pour calculer le rendement quantique maximal selon la formule 
suivante : 
 
      
 
où :  
- Fm correspond à la fluorescence maximale obtenue après impulsion lumineuse saturante 
- F0 correspond à la fluorescence de base  
 
3.3 Evaluation de la sensibilité du biofilm au cuivre par approche 
« PICT » 
 
Dans le cadre de l’approche PICT, l’analyse de la courbe dose-réponse, obtenue après 
une exposition aiguë, permet de représenter le niveau d’une activité biologique donnée, en 
fonction du niveau d’exposition à un toxique (ici, le Cu) ou un mélange de toxiques et de 
déterminer la valeur de la CEx (concentration efficace qui cause une inhibition de x% du 
paramètre biologique mesuré) après modélisation de la courbe dose-réponse obtenue. 

L’évaluation des niveaux de tolérance des communautés phototrophes a été réalisée sur la 
base de la mesure de l’efficacité photosynthétique, et celle des communautés hétérotrophes, 
sur la base de la mesure des activités β-glucosidase (β-Glu), Leucine-aminopeptidase (Lap) et 
Phosphatase (Pase). Le même milieu a été utilisé pour réaliser l’ensemble des tests de toxicité 
aiguë, afin d’éviter des changements de biodisponibilité du Cu. Ainsi, un mélange équivalent 
d’eau minérale (Volvic, France) et d’eau déminéralisée a été utilisé pour gratter le biofilm, 
diluer la suspension initiale obtenue après grattage et préparer la gamme semi-logarithmique 
de concentrations croissantes en Cu, réalisée à partir d’une solution mère de CuSO4.5H2O 
(320 mg L-1). Les concentrations en Cu, pour chaque point de la gamme, ont été vérifiées par 
mesures ICP-MS (voir § 2.2.1.).  
 
3.3.1 Communautés phototrophes  
 
Suite aux développements méthodologiques concernant l’optimisation du protocole 
des tests de toxicité aiguë (voir chapitre IV), celui-ci a été défini de la manière suivante : les 
concentrations en suspension de biofilm, obtenues après grattage, ont été normalisées par 
dilution, autour de 2000 μg chl a L-1 , cette valeur ayant été vérifiée par mesure au Phyto-
PAM (voir § 3.1.2.). Un mélange de 1,8 mL de suspension de biofilm et 0,9 mL des 
différentes concentrations de Cu (concentrations initiales testées, C1 à C7, comprises entre 
0,32 à 320 mg L-1), a été incubé dans un incubateur (MLR-350 Versatile Environmental Test 
Chamber, Sanyo), sous intensité lumineuse (1400 lux), à une température d’incubation de 
23°C, pendant 2 h, puis 30 min à l’obscurité à température ambiante. Ensuite, les mesures 
d’efficacité photosynthétique ont été réalisées à l’aide du Phyto-PAM (voir § 3.2.). Pour 
chaque test de toxicité, nous avons réalisé cinq réplicats analytiques pour le blanc analytique 
(i.e. la concentration C0 : eau uniquement, afin de déterminer le niveau d’activité optimale 
des communautés) et trois réplicats analytiques pour les différentes concentrations en Cu 
testées (C1 à C7).  
 
3.3.2. Communautés hétérotrophes  
 
3.3.1.1. Principe de la mesure des activités enzymatiques 
 
Les activités enzymatiques ont été mesurées par fluorimétrie. Le principe de ces 
mesures est basé sur l’utilisation d’un ensemble non fluorescent composé d’un fluorogène 
associé à une molécule analogue au substrat de l’enzyme étudiée (substrat-analogue). 
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L’hydrolyse enzymatique casse la liaison de cet ensemble, libérant ainsi le fluorogène qui 
devient fluorescent. Les activités enzymatiques ont ainsi été quantifiées par l’augmentation de 
la fluorescence, compte tenu du fait que la réaction d’hydrolyse est molaire (1 mole de 
fluorogène pour 1 mole de substrat libéré). 
 
Les ensembles substrat-fluorogène pour les trois activités enzymatiques qui ont été étudiées 
sont : 
 Le 4-methylumbelliféryl-β-D-glucopyranoside (MUF-Glu), pour la β-glucosidase 
 Le L-leucine-7amido-4-methylcoumarin hydrochloride (MCA-Leu), pour la leucine-
aminopeptidase. 
 Le 4-methylumbelliféryl phosphatase (MUF-P), pour la phosphatase 
 
Les fluorogènes libérés lors de l’hydrolyse enzymatique sont : 
 Le 4-methylumbelliferone (MUF), pour la β-glucosidase et la phosphatase 
 Le 7-amino-4-methyl-coumarin (MCA), pour la leucine-aminopeptidase 
 
3.3.1.2. Mesure des concentrations saturantes en fluorogènes 
 
Les quantités de fluorogènes (MUF et MCA) ont été calculées grâce à des gammes étalons 
de fluorogènes réalisées au préalable (MCA et MUF ; solution mère de 10 mM), permettant 
d’obtenir une relation entre unité de fluorescence et quantité de fluorogène libérée. En effet, 
afin d’éviter un effet limitant de substrat mais aussi de comparer les résultats obtenus entre les 
échantillons, les concentrations saturantes en substrat spécifique ont été déterminées pour 
chaque activité enzymatique. Pour cela, une première étape d’incubation du biofilm avec une 
gamme de concentrations croissantes de substrat (allant de 0 μM à 2000 μM) est nécessaire. 
La concentration saturante est déterminée en réalisant une courbe : valeur de fluorescence 
obtenue = f (Csubstrat). La valeur de cette concentration saturante choisie, correspond à celle 
où la courbe atteint un plateau. 
 
3.3.1.3. Tests de toxicité aiguë 
 
Les concentrations en suspension de biofilm, obtenues après grattage, ont été 
normalisées par dilution, en se basant sur la mesure de la chl a obtenue par le PhytoPam 
(environ 5000 μg chl a  L-1 ). Un mélange de 1,7 mL de suspension de biofilm et 0,3 mL des 
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différentes concentrations en Cu (concentrations initiales testées, de C1 à C7, comprises entre 
0,032 à 32 mg L-1) a été incubé pendant 1 h à température ambiante, sous agitation, à 
l’obscurité. Après ajout de 1 mL de substrat-fluorogène (MUF-Glu et MCA-Lap à 750 µM et 
MUF-P à 3000µM), les échantillons ont été incubés à température ambiante durant 1 h 40 (β-
Glu), 1 h (Lap) ou 1 h 30 (Pase). Afin d’arrêter la réaction et d’optimiser la fluorescence, 
300 μL de tampon glycine ont été ajoutés (Glycine 0,05 M NH4+OH 0,2 M; pH 10.4). Les 
échantillons ont été centrifugés 8 min à 20°C à 5292 g puis déposés sur microplaque à 96 
puits (300 μL par puit). La fluorescence émise par chacun des deux fluorogènes a été mesurée 
par un lecteur de microplaque (Biotek Synergy HT) (longueur d’onde : excitation : 360 ± 40 
nm ; émission : 460 ± 40 nm). Pour chaque test de toxicité, quatre réplicats analytiques pour 
la concentration C0 (afin de déterminer le niveau d’activité optimale des communautés) et 


































4. Analyses statistiques 
 
Différentes analyses statistiques ont été réalisées, afin d’exploiter les résultats de 
chaque expérience menée au cours de cette thèse. Le tableau II.4. décrit les analyses 
statistiques réalisées et les logiciels utilisés, en fonction du paramètre considéré. Ces analyses 
statistiques nous ont permis ainsi de conclure à la significativité ou non des différences 
observées entre échantillons. 
 
L’évolution des communautés de diatomées a été caractérisée à l’aide de NMDS 
(Nonmetric Multidimensional Scaling), en considérant uniquement les espèces présentant une 
abondance relative supérieure à 1% dans au moins un échantillon, afin de s’affranchir des 
biais liés à la présence aléatoire d’espèces rares lors des comptages (400 frustules dénombrés 
pour chaque échantillon).  
 
Les courbes dose-réponse (DRC, Dose-Response Curves) ainsi que les CE50 ont été 
calculées, grâce à la fonction drm de la bibliothèque drc (Ritz et Streibig 2005), du logiciel R. 
Le model log-logistique à 4 paramètres est ajusté aux données. Ce modèle est donné par la 








- b représente la valeur de la pente autour de e 
- c et d représentent, respectivement, les valeurs limites basse et haute de la courbe 
- e correspond à la valeur de la CEx 

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Peu d’études concernent les effets cumulés de la température et de contaminants 
chimiques sur les communautés microbiennes aquatiques (Holmstrup et al. 2012), 
contrairement aux macroorganismes (macroinvertébrés, poissons…) (Heugens et al. 2001; 
Holmstrup et al. 2010). De ce fait, les effets qui découlent de l’interaction entre la 
température et le Cu sur les biofilms microbiens restent encore largement méconnus à ce jour. 
Seuls Boivin et al. (2005) ont étudié l’influence d’une augmentation de la température 
sur l’acquisition de la tolérance au Cu de communautés bactériennes de biofilm, exposées 
chroniquement à ce métal (concentration nominale de 191 µg L-1 ). Les résultats obtenus ont 
montré une augmentation d’un facteur 6 de la tolérance au Cu des communautés étudiées, 
suite à une augmentation de la température de 10°C (température initiale de 10°C). 
Cependant, les mécanismes mis en œuvre n’ont pas été clairement identifiés dans cette étude ; 
en effet, Boivin et al. (2005) n’ont pas pu démontrer si cette modulation d’effet en réponse à 
la hausse thermique découlait d’une modification de la biodisponibilité du Cu et/ou d’une 
augmentation de son effet toxique qui aurait favorisé la mise en place de processus adaptatifs 
au sein de la communauté bactérienne.  
Concernant les microorganismes phototrophes, les travaux menés par Oukarroum et 
al. (2012) à l’échelle de la population ont montré, au contraire, une augmentation de la 
sensibilité au Cu de l’algue verte Chlorella vulgaris avec la température. En effet, ces auteurs 
ont observé que la diminution des performances photosynthétiques de cette algue verte en 
présence de Cu (concentration nominale de 318 µg L-1) était accentuée par une augmentation 
de la température de 4 et de 7°C (température initiale de 24°C).  
Ainsi, ces deux études montrent que l’influence de la température sur la réponse 
microbienne au Cu peut varier selon le niveau biologique et le type d’organisme étudié. Pour 
mieux appréhender les interactions entre ces deux paramètres, et leurs conséquences en terme 
d’impact écotoxicologique à l’échelle des communautés microbiennes, il est donc primordial 
de mieux comprendre les mécanismes mis en jeu, qu’ils soient d’ordre biologique ou 
chimique. 
 
Ce chapitre III, constitué d’un article soumis dans la revue Environmental Pollution, 
décrit la première étude réalisée dans le cadre de la thèse. Cette étude avait pour objectif 
d’appréhender l’influence possible d’une augmentation de la température sur la réponse de 
communautés phototrophes de biofilm à une exposition chronique au Cu.  

Pour répondre à cet objectif, des biofilms naturels hivernaux, prélevés en février 2012 
au niveau de la section amont de la rivière Morcille, dans une eau à 8°C, ont été soumis 
pendant 6 semaines à 4 niveaux thermiques (8, 13, 18 et 23°C), en présence ou non de Cu, à 
une concentration proche de celles retrouvées ponctuellement dans la section aval de ce cours 
d’eau (~15 µg/L). La réponse structurale des communautés phototrophes de biofilm a été 
évaluée durant tout le suivi par mesure de la biomasse algale et par la caractérisation de la 
structure algale et de la composition diatomique. En parallèle, la réponse fonctionnelle a été 
appréciée par mesure de l’activité photosynthétique. En complément et afin d’appréhender 
l’influence de la température sur l’exposition du biofilm au Cu, la bioaccumulation du Cu a 
été évaluée en fin de suivi (6 semaines), par mesure des concentrations en Cu dans 
plusieurs  fractions du biofilm (i.e. totale, externalisée et internalisée). 
Nous appuyant sur l’hypothèse d’une modification de la structure et du 
fonctionnement des communautés étudiées en réponse aux stress thermique et toxique 
appliqués individuellement, nous avons ainsi cherché à expliciter la question des effets qui 
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Abstract  
Streams located in vineyard areas are highly prone to metal pollution. In a context of global 
change, aquatic systems are generally subjected to multi-stress conditions due to multiple chemical 
and/or physical pressures. Among various environmental factors that modulate the ecological effects 
of toxicants, special attention should be paid to climate change, which is driving an increase in 
extreme climate events such as sharp temperature rises. In lotic ecosystems, periphyton ensures key 
ecological functions such as primary production and nutrient cycling. However, although the effects of 
metals on microbial communities are relatively well known, there is scant data on possible interactions 
between temperature increase and metal pollution. Here we led a study to evaluate the influence of 
temperature on the response of phototrophic periphyton to copper (Cu) exposure. Winter communities, 
collected in a 8°C river water, were subjected for six weeks to four thermal conditions in microcosms 
in presence or not of Cu (nominal concentration of 15 µg L-1). At the initial river temperature (8°C), 
our results confirmed the chronic impact of Cu on periphyton, both in terms of structure (biomass, 
distribution of algal groups, diatomic composition) and function (photosynthetic efficiency). At higher 
temperatures (13, 18 and 23°C), Cu effects were modulated. Indeed, temperature increase reduced Cu 
effects on algal biomass, algal class proportions, diatom assemblage composition and photosynthetic 
efficiency. This reduction of Cu effects on periphyton may be related to lower bioaccumulation of Cu 
and/or to selection of more Cu-tolerant species at higher temperatures. 





































Despite the development of more sustainable industrial and agricultural practices, 
aquatic environments are still highly affected by metal pollution (Luoma and Rainbow, 2008). 
Among metals, copper (Cu) is ubiquitously present in aquatic environments as a result of both 
natural and anthropogenic processes, including widespread use as a fungicides and herbicides 
(Serra and Guasch, 2009). Copper is one of the leading biopesticides in organic farming 
(Provenzano et al. 2010). Synthetic organic fungicides are banned in European organic 
viticulture, but Cu-based fungicides like CuSO4 are permitted and even essential for organic 
wine-growing (EC regulation 473/2002; Komárek et al. 2010). Cu is an essential 
micronutrient for organisms (Scheinberg, 1991) due to its role in redox reaction catalysis, 
electron transport, nucleic acid metabolism and various enzymatic activities, but at high 
concentrations it becomes highly toxic for many aquatic-system organisms (Knezovich et al. 
1981). The predicted no-effect concentration (PNEC) for Cu in water is set at 7.8 µg L-1 in the 
EU (Van Sprang et al. 2007) but only 1.6 µg L-1 in France (INERIS, 2015).  
Periphyton (or ‘biofilm’) is a phototrophic and heterotrophic microbial assemblage 
(including microalgae, bacteria, fungi and heterotrophic protists) embedded in a 
polysaccharide–protein matrix. In lotic ecosystems like agricultural streams, it provides key 
ecological functions like primary production and nutrient recycling (Battin et al. 2003). 
Periphytic microbial communities quickly interact with dissolved substances (Sabater et al. 
2007), including toxicants like metals. Chronic exposure to Cu can functionally impair 
phototrophic communities by reducing photosynthetic activity (Lambert et al. 2012; Soldo 
and Behra, 2000). It can also impact phototrophic community structure via changes in 
distribution of algal classes and taxonomic composition of diatom communities (Morin et al. 
2012; Serra and Guasch, 2009), ultimately increasing phototrophic community tolerance to 
Cu (Soldo and Behra, 2000; Tlili et al. 2010), according to the concept of pollution-induced 
community tolerance (PICT) first introduced by Blanck and Wängberg (1988).  
However, the pollution of surface waters occurs in a wider context of global change, 
and aquatic systems are generally subjected to multi-stress conditions due to multiple 
chemical and/or physical pressures. This opens new challenges to improve risk assessment in 
aquatic ecosystems and better manage aquatic resources (Kundzewicz et al. 2008). In a 
context of climate change driving an increase in extreme climate events (Beniston et al. 2007; 
Orlowsky and Seneviratne, 2012; Smith, 2011), acute temperature changes may prove to be 
an environmental stressor influencing microbial communities. In particular, temperature 
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increase can cause structural effects in phototrophic communities by changing algal diversity 
(Di Pippo et al. 2012). It can also impact microbial functions in periphytic assemblages by 
increasing photosynthesis rate (Hancke and Glud, 2004), accelerating algal growth rates (Diaz 
Villanueva et al. 2011) or enhancing heterotrophic activities such as denitrification 
(Boulêtreau et al. 2012). Furthermore, it has been shown that temperature has a marked 
influence on chemical toxicity (Holmstrup et al. 2010; Noyes et al. 2009).  
The vast majority of studies on temperature–toxicant (especially metals) interactions have 
focused on macroorganisms (mainly fish and macroinvertebrates; for review, see Holmstrup 
et al. 2010) and generally report an increase in metal toxicity to aquatic macroorganisms with 
increasing temperatures (Gupta et al. 1981; Heugens et al. 2001; Rao and Khan, 2000).  
However, relevant data on aquatic phototrophic microorganisms is scarce and mainly focused 
on monospecific algal cultures. At this biological level, Zeng and Wang (2011) observed that 
Cd and Zn uptake rates in the freshwater cyanobacterium Microcystis aeruginosa increased 
when temperature increased from 18 to 24°C. Contrariwise, a study by Oukarroum et al. 
(2012) on the influence of temperature increase on photosystem performances in Chlorella 
vulgaris under Cu exposure suggested higher temperature led to lower Cu bioavailability 
following changes in Cu speciation. Developing a PICT approach based on community-level 
physiological profiles (CLPP) using Biolog™ ECO-plates, Boivin et al. (2005) observed that 
a temperature increase from 10°C to 20°C had very limited effect on the sensitivity of 
periphytic bacterial communities to copper when they were not previously exposed to this 
metal. However, previous exposure to Cu (at 191 µg L-1) enhanced copper tolerance, which 
was increased about 3-fold at 10°C and 14°C, and about 6-fold at 20°C. It revealed a positive 
influence of the temperature increase on Cu-induced tolerance despite a lack of detectable 
effect of temperature on bacterial genetic structure (DGGE analysis), bacterial density (based 
on CFU) and CLPP. Accordingly, Boivin et al. (2005) suggested that Cu-induced tolerance 
was mainly due to adaptation at cellular level, which was enhanced at higher temperature 
because of a higher internal exposure to Cu. These first results showed that temperature and 
Cu can have  different types of interaction (e.g. synergistic or antagonistic), and it is also 
known that biological responses can vary according to the kind of organism or biological 
levels (Crain et al. 2008; Moe et al. 2013).  
Given this background, it appears important to assess the combined effects of temperature 
and toxicant on phototrophic periphyton. Here we designed an original microcosm approach 
to assess the influence of temperature on the response of phototrophic periphyton to chronic 
exposure to Cu. Natural periphyton communities, collected in a 8°C river water, were 

incubated at four temperatures (8, 13, 18 and 23°C) and exposed or not to relatively high 
(≈ 15 µg L-1) Cu concentrations. Resulting effects were evaluated in terms of biomass 
(chlorophyll a content), structure (distribution of algal classes), diversity (diatom taxonomic 
analysis) and phototrophic functions (photosynthetic activity). We first hypothesized that each 
stressor (i.e. temperature and Cu) applied individually would modify phototrophic community 
structure and activity, and then addressed the issue of combined effects. Special focus was 
given to the influence of temperature on phototrophic community exposure to Cu by 
analyzing Cu concentrations in water and in periphyton. 
 
2.2. Materials and Methods 
2.2.1. Experimental setup 
 
The microcosm experiment was carried out in 24 independent glass aquariums 
(40x20x25cm) incubated in 4 tanks (polyethylene, 250 L, 121x81x33cm) containing water 
thermoregulated at 8, 13, 18 and 23°C, respectively. The lowest temperature (i.e. 8°C) was 
identical to the temperature of the sampling site and defined as reference temperature, and 13, 
18 and 23°C were the three thermic stress levels tested. In each tank, 6 aquariums were filled 
with very-low-Cu (<0.3 µg L−1) drilled groundwater, which was adjusted to the conductivity 
and nutrient concentrations (Table 1) of the water at the periphyton sampling site. Each 
aquarium was fitted with a submersible pump (New Jet 800) to reproduce continuous water 
flow (water discharge ~1.2 L min-1) and each tank was fitted with three pumps to homogenize 
water temperature. High-pressure sodium lamps were used to deliver a constant light intensity 
of 3500 lux (42.7 μmol m-2 s-1) under a 13 h/11 h light/dark photoperiod.  Three aquariums 
(called “Control”) were used as controls (no Cu added) and three aquariums (called “Cu”) 
were supplemented with CuSO4·5H2O to obtain a Cu concentration close to the highest 
concentrations recorded in the downstream section of Morcille River (i.e. about 15 µg Cu L−1; 
Montuelle et al. 2010; Rabiet et al. 2015). To avoid Cu adsorption by the experimental 
equipment, Cu aquariums (including glass slides and pumps) were saturated in the same Cu 
concentration for 24 hours prior to starting the experiment. All the microcosms were filled 
with no colonized artificial substrates (glass slides) to allow periphyton settlement during the 
experiment. 
Just before the start of the experiment, stones were collected in a 8°C water in February 
2012 at the upstream site of Morcille River (Beaujolais, Eastern France, see Montuelle et al. 

(2010) for details). The periphyton was scraped and suspended in the river water in order to 
obtain a periphytic inoculum, which was added at t0, in equal volumes, in already 
thermoregulated (spiked  or not with Cu) aquariums. This study was conducted for 6 weeks, 
from February 1st to March 14th 2012. This study duration was chosen to follow the entire 
biofilm growth phase (i.e. from initial attachment to maturity), which generally lasts from 4 to 
6 weeks (Hillebrand and Sommer, 2000). Water was renewed from the second week. Thus, 
after one week, only the water level of each aquarium was adjusted and each nutrient was 
added to maintain the initial trophic conditions. From week 2 to week 6, the water was 
renewed weekly to maintain a relatively constant exposure level and avoid nutrient depletion. 
From week 2 to week 6, the main physical-chemical parameters were measured before and 
2 h after each water renewal. pH, conductivity, and dissolved oxygen concentrations were 
measured using portable meters (WTW, Germany), and standard operating procedures were 
followed to determine the concentrations of orthophosphates (PO4; NF EN ISO 6878), nitrates 
(NO3; NF EN ISO 10304), nitrites (NO2; NF EN 26777), ammonium (NH4; NF T 90-015-2), 
silicium dioxide (SiO2; NF T 90-007)  and dissolved organic carbon (DOC; NF EN 1484). 
Water temperature was measured every hour with data loggers (HOBO® Pendant 
Temperature/Light, Prosensor). 
 
2.2.2. Periphyton characterization 
 
Periphyton was carefully scraped from the slides with a razor blade and suspended in 
mineral water (Volvic, France, diluted 1:10 with Milli-Q ultra-pure water; Millipore). Total 
chlorophyll a (Chl a) and relative distribution of diatoms, chlorophyceae and cyanobacteria 
were determined by multi-wavelength pulse-amplitude-modulated (PAM) fluorometry on a 
Phyto-PAM system (H. Walz) as described in Schmitt-Jansen and Altenburger (2008). 
Photosynthetic efficiency was estimated using the saturation pulse method on the Phyto-PAM 
fluorometer to determine PSII quantum yield. Diatom samples were prepared every two 
weeks and taxonomic identification was performed to EU standard NF EN 13946. About 400 
frustules were counted per slide at 1000× magnification, and diatoms were identified to the 
lowest taxonomic level possible using standard references (Krammer and Lange-Bertalot, 




2.2.3. Analysis of copper in water and in periphyton 
 
From week 2 to week 6, total dissolved Cu concentrations in control and Cu microcosms 
were controlled weekly, before and after water change, using the following procedure. 
Channel water (30 mL) was sampled, filtered (0.45 µm polyvinylidene difluoride [PVDF], 
Whatman), acidified to 0.5% (v/v) of nitric acid (14M Suprapur, Merck), and stored at 4°C 
until analysis. Cu concentrations in control and Cu-exposed periphyton were determined at 
week 6 as described in Tlili et al. (2010). Briefly, periphyton was scraped from glass 
substrates and the suspension obtained was divided into two 20 mL fractions treated or not 
with 320 µL EDTA (0.25 M) to quantify “internalized” and total Cu in periphyton, 
respectively. The periphyton suspensions were filtered (0.45 µm, PVDF, Millipore) and dried 
for 48 h at 50°C. For each sample, at least 5 mg of dried periphyton suspension are required to 
accurately measure accumulated Cu concentrations. Dried samples were digested with 3 mL 
of concentrated nitric acid (14M, Suprapur, Merck), and ultra-pure water (Milli-Q, Millipore) 
was added to dilute the acid concentrate to 0.5% (v/v) before analysis. Total dissolved Cu 
samples and periphyton extracts were analyzed using inductively coupled plasma mass 
spectrometry (ICP-MS X Series II, Thermo Electron). Quality controls were routinely 
checked using certified reference materials (Environment Canada, TM 27-3, Lake Ontario 
natural water; IRMM, BCR 414, plankton).  
 
2.2.4. Data processing 
 
Variations in biofilm characteristics (chl a, PSII yield) among Cu exposures, thermal 
conditions and sampling dates were tested using 3-way repeated measures ANOVA followed 
by a post hoc Tukey test in R version 2.15.0 (R Development Core Team 2012). Data were 
log-transformed before statistical analysis to satisfy the assumption of normality and 
homogeneity of variances. 
Structural data, including diatom taxonomic analysis, were compared by non-metric 
multidimensional scaling (NMDS) using the matrix obtained from relative abundance 
analysis. Comparison of diatom communities was done by considering only the species 
representing more than 1% relative abundance in at least one sample. NMDS was performed 
on the community distance matrix based on Bray-Curtis dissimilarity index using the vegan 
package (Oksanen et al. 2013). The significance of differences in diatom community 
assemblage structure among treatments and temperatures was tested using a two-way non-

parametric multivariate ANOVA (PERMANOVA) implemented in the PERMANOVA6 
software (Anderson, 2001). 
 
 
2.3. Results  
2.3.1. Physico-chemical data 
 
Water temperatures in the four thermal conditions were close to target temperature (i.e. 8, 
13, 18 and 23°C) with measured mean values of 8.1 (±0.7), 12.8 (±0.7), 18.4 (±0.4) and 
22.9°C (±0.3), respectively. Table III.1. reports mean values of the main physical-chemical 
variables measured in the microcosms before and after each water renewal. Statistical analysis 
revealed no significant differences (p>0.05) between treatments (i.e. no effect of temperature 
nor Cu), whatever the parameter studied. However, conductivity, nitrates and silica increased 
slightly with increasing temperatures, while dissolved oxygen concentrations were lower at 
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2.3.2. Copper exposure 
 
In control microcosms (i.e. without Cu addition), dissolved Cu concentrations remained 
very low (0.2–2.2 µg/L) throughout the experiment (Fig III.1.). For all Cu microcosms, at two 
hours after water renewal, mean dissolved Cu concentrations were 13.2 ± 5.5 µg L-1, without 
significant difference between temperatures. Cu concentrations decreased strongly between 
each water renewal and reached 6.3 ± 3.7 µg L-1 just before renewal.  

Figure III.1. Mean dissolved Cu concentrations (µg L−1) measured in each control and Cu microcosm between 
week 2 and week 6. Dotted and full lines indicate the time–course of concentrations between each water renewal.  
 
2.3.3. Algal biomass 
 
In control microcosms, chl a concentrations increased for all temperatures during 6 weeks 
(Fig III.2.) without significant difference between temperatures (p>0.05). At the lower three 
temperatures (i.e. 8, 13 and 18°C), chl a concentrations in Cu microcosms were significantly 
lower than in controls at week 5 and 6 (p<0.05; Fig III.2A., III.2B., III.2C.). The same trend 





Figure III.2. Time–course of concentrations (mean ± s.d ; n=3) of chlorophyll a (chl a, µg cm−2) between week 
2 and week 6 in control and Cu microcosms incubated at 8°C(A), 13°C (B), 18°C (C) and 23°C (D). Asterisks 
indicate significant differences between treatments (ANOVA, p<0.05). 
 
2.3.4. Algal class composition  
 
For all temperatures, control communities were mostly composed of diatoms and 
cyanobacteria throughout the experiment (Table III.2.), without significant difference between 
temperatures (p<0.05). Control communities were also most certainly composed of green 
algae, however they were not detected by the Phyto-PAM fluorometer, because of their very 
low abundances. Under these non-exposed conditions, diatoms were strongly predominant, 
with mean proportion increasing from week 2 (about 70%) to week 6 (76–96% according to 
temperature) at the expense of cyanobacteria which represented 4–24% of the community 
according to sampling time and temperature.  
At week 2 and week 4, Cu-exposed communities were composed of diatoms, cyanobacteria 
and green algae, with marked differences between temperatures as green algae proportions 
were higher at lower temperatures. At week 2, green algae proportions reached 41 ± 10% at 
8°C (Table 2) but only 1 ± 1% at 23°C (Table III.2.), with significant differences between 8°C 
and the other temperatures (p<0.05). In contrast, diatom proportions were lower at lower 




















































































differences between 8°C and 18–23°C, and between 23°C and 13–18°C (p<0.05). Whereas 
proportions of cyanobacteria remained relatively stable during the time in Cu microcosms (21 
± 3%), proportions of green algae and diatoms decreased and increased, respectively, between 
week 2 and week 6. Thus, at week 6, green algae had almost disappeared whereas proportion 
of diatoms reached more than 76% whatever the temperature. Accordingly, for each 
temperature, the distribution of algal classes at the end of the experiment was similar between 
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2.3.5. Diatom assemblage structure 
 
Diatoms were the dominant phototrophic component over the experiment. NMDS 
analysis (Fig III.3.) was used to describe major patterns in the taxonomic composition of 
diatom communities at the end of the experiment (week 6) when the biofilm was close to the 
maturity stage (especially in control microcosm, as illustrated by algal growth curves in Fig. 
2). We observed that temperature had a strong effect on control diatom assemblage structure. 
In fact, at 23°C, control communities were characterized by high abundance of 
Achnanthidium exiguum (Grunow) Czarnecki (about 20% vs <1% at 8°C) which developed, at 
the expense of Planothidium lanceolatum (Brébisson ex Kützing) Lange-Bertalot, which had 
higher abundance at lower temperature (about 61% at 8°C and 42% at 23°C) (see 
supplementary data). In this way, control diatom assemblages growing at 8°C were 
significantly different to control diatom assemblages growing at 23°C (PERMANOVA, 
p<0.01). We also observed strong Cu effects on diatom assemblage structure at 8°C, with 
significant differences between Cu and control diatom assemblages (PERMANOVA, p<0.01). 
Indeed, at 8°C, Cu communities were characterized by higher abundances of Achnanthidium 
exiguum (about 24% vs <1% in control communities) at the expense of Planothidium 
lanceolatum, which had higher abundance in control communities (about 61% in control and 
25% in Cu communities) (see supplementary data). However, Cu effects on diatom 
assemblage structure were not observed when temperature increased, according to the absence 
of significant differences between control and Cu diatom assemblages at 13, 18 and 23°C 
(PERMANOVA, p>0.01).  

 
Figure III.3. Two-dimensional plot of the non-metric multidimensional analysis using diatom assemblage 
composition (microscopic taxonomic identification) in the different microcosms at week 6 for control and Cu 
communities. Rectangles represent the centre of gravity of control, Cu and inoculum replicates, and lines show 
measures of dispersion (n = 3, except for the inoculum, sampled in one replicat). Different lowercase letters 
indicate significant differences (PERMANOVA, p<0.01) between treatments (exposure and thermal contexts). 
 
2.3.6. Photosynthetic efficiency 
 
In control microcosms, photosynthetic efficiency increased throughout the 6 weeks of the 
experiment (Fig III.4.) without significant difference between temperatures (p<0.05). At 8°C, 
photosynthetic efficiency was significantly lower in Cu microcosms than controls from week 
4 (p<0.05). The same trend was observed at 13°C and 18°C but without significant difference 
between Cu and control microcosms at any point in the experiment. At 23°C, the trend, 
although not significant, was reversed, with photosynthetic efficiency values slightly higher in 






















Figure III.4. Time–course of PSII yield (mean ± s.d, in relative units ; n=3) between week 2 and week 6 in 
control and Cu microcosms incubated at 8°C (A), 13°C (B), 18°C (C) and 23°C (D). Asterisks indicate 
significant differences between treatments (ANOVA, p<0.05). 
 
2.3.7. Copper bioaccumulation  
 
In control conditions, total Cu concentrations in periphyton were under 132 ± 48 µg Cu g 
DW-1 at the end of the experiment (data not shown). In Cu conditions, total Cu concentrations 
in periphyton averaged 3276 ± 646 µg Cu g DW-1 at 8 and 13°C vs 1584 ± 275 µg Cu g DW-1 
at 18 and 23°C, with significant differences between 8–13°C and 18–23°C (p<0.05) (Fig 
III.5.). Furthermore, externalized Cu concentration was 2.5-fold higher at 8 and 13°C (mean: 
2359 ± 531 µg Cu g-1 DW) than at 18 and 23°C (mean: 974 ± 236 µg Cu g-1 DW) (p<0.05). 
Internalized Cu concentration was 1.5-fold higher at 8 and 13°C (mean: 917 ± 121 µg Cu g-1 
DW) than at 18 and 23°C (mean: 611 ± 82 µg Cu g-1 DW) (p<0.05). Internalized Cu fraction 





































































































































Figure III.5. Mean (± sd ; n=3) externalized extracellular and internalized intracellular Cu concentrations in 
periphyton (µg g−1 dry weight) at week 6 in the 4 Cu microcosms incubated at 8°C, 13°C, 18°C and 23°C. 
Different lowercase letters indicate significant differences (ANOVA, p<0.05) between treatments. 
 
2.4. Discussion 
2.4.1. Individual effects of temperature and copper on phototrophic periphyton 
 
Temperature had no significant effect on the growth of periphyton non-exposed to Cu. 
Previous studies reported various effects of temperature on the growth of phototrophic 
periphyton. For example, Diaz Villanueva et al. (2011) observed no effect of a 3°C 
temperature rise (from 13°C to 16°C) on final biomass of phototrophic periphyton, but found 
that periphyton formation was faster at higher temperature. Additionally, Di Pippo et al. 
(2012) found that the exponential phase was delayed in periphyton put through a temperature 
shift from 20°C to 30°C under non-limiting light and nutrient conditions, which thus suggests 
that an excessively sharp rise in temperature can slow algal growth. However, they finally 
observed that the temperature rise promoted ultimately greater biomass production. 
Temperature also had no effect on global phototrophic community structure in control 
microcosms. Control communities were dominated by diatoms, which increased over the 
experiment at all temperatures tested. However, taxonomic analysis revealed a shift in diatom 
assemblage composition with increasing temperature, as previously shown (Blanchard et al. 
1996; Blinn et al. 1989). According to Dallas (2008), the degree of change in algal 
community composition with change in temperature can depend on initial ambient 

temperature. In our study, increasing temperatures selected for Achnanthidium exiguum, 
which has known preferences for warm waters (Owen et al. 2008). Besides a change in 
diatom assemblage structure with temperature, the increase in photosynthetic yield over the 
course of the experiment was similar between all temperatures tested, as observed for algal 
biomass. 
To specifically evaluate the effects of Cu exposure without considering temperature 
effects, we assessed the response of phototrophic communities to Cu at 8°C, which matched 
the in situ water temperature at initial sampling in Morcille River. In Cu microcosms 
regulated at 8°C (and more generally for all temperatures), dissolved Cu concentrations were 
in the range of those frequently detected in the downstream section of this river during peak 
contamination periods (Montuelle et al. 2010). After each water renewal, dissolved Cu 
decreased, reflecting Cu uptake by biofilms, as widely reported (e.g. Boivin et al. 2007; 
Knauer et al. 1997; Lambert et al. 2012). Cu uptake reflected the balance between the Cu 
concentration in periphyton and the Cu concentration in dissolved phase, that happened in 
closed experimental systems, as previously reported by Kottelat et al. (2010). Total Cu 
bioaccumulation reached a concentration of 3392 ± 690 µg Cu g-1 DW at the end of 
experiment (week 6), pointing to a high metal accumulation capacity, especially in 
comparison with previous studies (Morin et al. 2008; Serra and Guasch, 2009; Tlili et al. 
2011). Furthermore, internalized Cu fraction was about ⅓ of total fraction (956 ± 143 µg Cu 
g-1 DW), revealing high periphyton exposure to Cu.  
Accordingly, Cu exposure strongly reduced algal biomass and triggered a marked shift in 
the algal community structure, as previously shown (e.g. Atazadeh et al. 2009; Guasch et al. 
2002; Lambert et al. 2012; Serra and Guasch, 2009). Here, these changes led to a transient but 
significant increase in green algae and a decrease in diatom proportions, while no change was 
observed in the proportion of cyanobacteria. The greater tolerance of green algae to Cu is 
consistent with the findings of Serra and Guasch (2009). 
2.4.2. Influence of temperature on phototrophic periphyton response to copper 
 
Temperature increase from 8 to 23°C reduced structural and functional effects of Cu 
on phototrophic periphyton. In fact, while Cu exposure inhibited photosynthetic activity and 
algal growth at 8°C, this negative effect was suppressed when temperature increased. These 
results were consistent with the study of Alsterberg and Sundbäck (2013) that showed the 
absence of effect of Cu pyrithione (antifouling substance) on primary production of benthic 
microalgae with a +4°C temperature rise (initial temperatures tested being comprised between 

9 and 16°C), whereas this activity was significantly reduced by this toxicant at the initial 
temperature (i.e. without thermal stress).  Furthermore, in our study, the increase of 
temperature under Cu exposure promoted the development of diatom assemblages to the 
detriment of green algae, these latter being more temperature rise-sensitive (Table III.2.). At 
species level, Oukarroum et al. (2012) observed a combined effect of temperature increase 
(from 24 to 31°C) and Cu exposure, which reduced the photosynthetic performance of the 
green algae Chlorella vulgaris. These differences in (i) species sensitivity and response to 
environmental stressors and (ii) changing interactions between algal groups (Crain et al. 
2008) reinforce the need to directly assess interactive effects of multiple stressors at 
community level (Moe et al. 2013). It further confirms that species-level data may have 
limited utility for the prediction of community response to multiple stressors (Fischer et al. 
2013). 
Two main hypotheses may explain the reduction of negative effects of Cu on 
phototrophic periphyton with increasing temperature. The first hypothesis would be the 
reduction of periphyton sensitivity to Cu, thanks to a co-tolerance between temperature and 
Cu. It would mean that thermal stress-tolerant species would also be more Cu-tolerant. In our 
experimental conditions, the temperature increase selected for Achnanthidium exiguum 
(Grunow) (Czarnecki, 1994) (see supplementary data). This is in accordance with Blinn et al. 
(1989) who also observed an increase in the proportion of Achnanthes sp. with temperature. 
The assumption of a higher Cu-tolerance level for this species, according to the proposed co-
tolerance hypothesis, can be supported by studies of Morin et al. (2012) and Soldo and Behra 
(2000) who observed, in Cu exposure context, a change in diatom assemblages leading to a 
selection of species less sensitive to Cu exposure, including Achnanthes sp. This could 
explain the convergence of control and Cu diatom assemblages with temperature increase 
observed via NMDS analyses, suggesting that temperature was the most important driver of 
change in diatom assemblage structure in our experimental conditions. Furthermore it would 
also be consistent with Boivin et al. (2005) who observed that periphytic bacterial 
communities from periphyton became more tolerant to Cu at 20°C than at 10°C or 14°C.  
Another hypothesis for the reduction of Cu effects on periphyton with increasing 
temperature would be the modification of Cu bioavailability. Indeed, we measured 
significantly lower total Cu concentrations in periphyton at higher temperatures (18 and 23°C 
vs 8 and 13°C), in contrast to Boivin et al. (2005) who did not find any difference in Cu 
accumulation in periphyton incubated at various temperatures (between 10 and 20°C). This 
reduction of Cu bioaccumulation was not due to a limitation of dissolved Cu concentrations, 

which were similar whatever the temperature tested (Fig III.1.). Between-temperature 
differences of Cu concentrations in periphyton could also indicate a change in Cu 
speciation/complexation in the dissolved phase. The behavior of Cu in the aquatic 
environment and its toxicity to organisms are highly dependent on the physical-chemical 
conditions of the water (Roussel et al. 2007; Town and Filella, 2000). Copper speciation is 
known to be particularly controlled by pH and organic matter which will strongly influence its 
bioavailability, Cu uptake being usually correlated to the free cupric ion (Campbell, 1995). In 
our experiment, pH and DOC concentrations remained constant and similar in all treatments 
(Table III.1.). The assessment of Cu speciation was not performed during this study. 
However, this question was addressed later in another experiment, during which the influence 
of temperature increase on Cu lability was evaluated using the Diffusive Gradient in Thin film 
method (DGT method) (Lambert unpublished data). Such approach allowed us to observe that 
only 10-15 % of total dissolved Cu concentrations were labile; the last 80-85% being 
adsorbed to organic material. Furthermore, we did not observed difference in Cu lability 
between temperatures. Thus it could be interesting to assess the possible influence of the 
quality and the quantity of organic matter. In this present experiment, Cu speciation could 
have been indirectly modified when temperature increased. In fact, changes in Cu speciation 
could be due to a production of algal exudates with a different composition with increasing 
temperatures, allowing Cu complexation with these organic ligands, without significant 
increase in DOC concentrations.  
Changes in Cu accumulation at higher temperatures could also be linked to a more 
developed matrix of extracellular polymeric substances (EPS). Periphyton produces EPS 
which allow the initial attachment of cells to different substrata and protect against 
dehydration and environmental stress (Vu et al. 2009) such as metallic contamination. Indeed, 
EPS have high metal ion adsorption capacity (Lau et al. 2005; Loaec et al. 1997; Ozdemir et 
al. 2003), thus preventing the diffusion of Cu to deeper layers of the periphyton (Atazadeh et 
al. 2009; Rose and Cushing, 1970). Here, the lower total and internalized Cu concentrations 
observed in periphyton at higher temperatures may be explained by higher EPS production by 
the periphyton which could limit the penetration of Cu. This hypothesis is supported by the 
findings of Di Pippo et al. (2012) who observed that higher temperatures, as well as higher 
light intensities, can favor higher periphyton biomass following an increase in EPS 
production. Furthermore, García‐Meza et al. (2005) showed that EPS production increases 
strongly in Cu-exposed periphyton and Guasch et al. (2003) noted that the high resistance of 
periphyton to metals may be independent of species composition and related more to its 

physical structure.  In our experiment, both Cu exposure and temperature increase may have 
strongly promoted EPS production. However, EPS development could not totally explain the 
decrease in the internal fraction of bioaccumulated Cu since we didn’t measure higher 
external Cu concentrations in periphyton at higher temperatures. Consequently, this 
modification in Cu bioaccumulation could not solely reflect Cu trapping by EPS matrix. 
Furthermore, according to Lambert et al. (2014), algal biomass is a good proxy of total 
periphyton biomass. Atazadeh et al. (2009) also found a positive relationship between dry 
mass of periphyton, and biovolume and chl a concentration of algae. Thus, since dissolved Cu 
exposure was the same for all treatments, lower Cu concentrations measured in periphyton at 
higher temperatures were possibly explained by a dilution effect of the biomass, which 
strongly increased with the temperature under Cu exposure (Fig III.2.). Consequently,  
biodilution and algal exudate production most probably exist but were difficult to differentiate 




This study highlighted that temperature increase modulates river phototrophic periphyton 
response to chronic Cu exposure. In fact, temperature increase was found to modify Cu 
response antagonistically, i.e. temperature increase alleviated the negative effect of Cu 
exposure. This change in phototrophic community response to Cu with increasing temperature 
likely resulted from a decrease in accumulated Cu concentrations in the periphyton. This 
reduction in Cu accumulation at higher temperatures seemed to be mainly linked to a 
biodilution of Cu in the periphyton biomass and/or algal exudate production which could also 
protect periphyton from Cu accumulation. Other than the reduction in Cu accumulation, our 
results also suggest that the increase in temperature could have selected for more Cu-tolerant 
species, with a possible co-tolerance phenomenon between temperature and Cu. To explore 
this hypothesis further, it would be interesting to use PICT approaches to assess the influence 
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Les résultats obtenus ont montré que l’augmentation de la température (de +5°C à 
+15°C) a engendré une atténuation des effets du Cu sur les communautés phototrophes des 
biofilms prélevés en hiver. En effet, nous avons mis en évidence une réduction, voire une 
absence d’effet du Cu sur leur structure (i.e. biomasse et répartition des classes algales) et leur 
activité photosynthétique. Ces résultats suggèrent ainsi une interaction antagoniste entre le Cu 
et la température dans nos conditions expérimentales.  
Sur la base des paramètres mesurés, et compte tenu de la diminution de la bioaccumulation du 
Cu observée en condition de hausse thermique, nous avons pu proposer deux hypothèses pour 
expliquer cet antagonisme : 
i) L’augmentation de la température a diminué la sensibilité des communautés phototrophes 
au Cu ; 
ii) L’augmentation de la température a diminué l’exposition des communautés du biofilm au 
Cu. 
 
i) La première hypothèse est soutenue par les modifications observées au niveau de la 
structure des assemblages de diatomées, et qui ont mis en évidence que l’augmentation de 
température engendrait un rapprochement des communautés exposées et non exposées au Cu, 
sur la base de leur composition taxonomique. Ce constat, associé à une diminution des effets 
du Cu aux fortes températures, suggère donc que la hausse thermique engendre un 
recrutement d’espèces diatomiques co-tolérantes à la température et au Cu, même en absence 
d’exposition à ce métal. Cependant, au cours de cette étude, le lien entre le changement de 
structure des communautés phototrophes et la diminution de leur sensibilité au Cu n’a pas pu 
être directement établi, puisque ce niveau de sensibilité n’a pas été évalué. Pour conforter 
cette hypothèse, il est donc nécessaire de coupler les approches structurales à des approches 
PICT, qui permettraient de suivre l’évolution des niveaux de tolérance des communautés de 
biofilm au Cu dans le cadre d’une hausse de la température.  
 
ii) La seconde hypothèse s’appuie sur le constat d’une diminution de la 
bioaccumulation du Cu avec l’augmentation de la température. Cependant, les mesures 
effectuées et les résultats obtenus dans cette étude ne permettent pas de comprendre 
précisément la cause d’une telle diminution. Les principales hypothèses que nous avons 

formulées concernent une réduction de la bioaccumulation du fait d’une biodilution du Cu par 
la biomasse (celle-ci augmentant avec la température) et/ou d’une complexation avec les  EPS, 
présentes sous forme d’exsudats algaux ou de matrice, et qui peuvent être produites dans le 
cadre de mécanismes de protection au Cu. (voir Chapitre I, § 2.3.3.). Compte tenu du rôle clé 
de la MO d’origine microbienne dans la spéciation et la biodisponibilité du Cu (voir Chapitre 
II, § 2.2.), ces hypothèses soulèvent donc un questionnement quant à son influence sur la 
bioaccumulation du Cu, en fonction du contexte thermique.  
 
Suite à cette première étude, nous avons donc choisi de répondre aux deux grandes 
hypothèses soulevées, concernant l’influence de la température sur i) la sensibilité et ii) 
l’exposition des communautés de biofilm au Cu du biofilm. Pour ce faire, nous avons choisi 
de mettre en œuvre une deuxième expérience, qui visait à évaluer plus spécifiquement 
l’influence de la température sur i) l’acquisition de tolérance du biofilm au Cu, en lien avec 
l’évolution de la structure des communautés phototrophes (en particulier de la composition 
diatomique) et ii) les capacités de la matrice EPS à piéger le Cu. Pour cette étude, nous avons 
choisi de considérer des communautés prélevées en fin d’été, afin d’appréhender également 
les possibles variations saisonnières au niveau de la réponse microbienne.  Ce travail est 
décrit dans le chapitre VI du manuscrit.  
Cependant, afin de répondre à ces deux objectifs, il s’est avéré nécessaire au préalable 
de réaliser des développements méthodologiques, afin i) d’optimiser les protocoles des tests 
de toxicité utilisés dans le cadre de l’approche « PICT » (en particulier lorsque différentes 
conditions thermiques sont testées), et ii) de mettre en place un protocole d’extraction de la 
matrice EPS, en vue de mesurer les concentrations en Cu dans cette fraction du biofilm. Ces 































































































































Une exposition chronique du biofilm au Cu peut induire la sélection d’espèces 
tolérantes et/ou la mise en œuvre de mécanismes d’adaptation spécifique à ce métal, tels que 
des processus de détoxification. Il peut ainsi en résulter un accroissement de la tolérance 
globale de la communauté de biofilm au Cu, conformément au concept « PICT » (Soldo and 
Behra, 2000; Tlili et al. 2010). Pour évaluer cette induction de tolérance, des tests de toxicité 
à court terme sont réalisés, pour mesurer le niveau de sensibilité de la communauté à une 
exposition aiguë. Le principe de ces tests de toxicité, utilisés dans le cadre de l’approche 
« PICT », consiste à exposer une communauté biologique à une gamme de concentrations 
croissantes en toxique, ce qui permet d’observer l’inhibition à court terme de paramètres 
mesurés, tels que la photosynthèse, certaines activités enzymatiques ou encore la respiration.  
La comparaison des courbes doses-réponses obtenues avec les communautés non pré-
exposées et celles pré-exposées permet ainsi la détection du PICT (Schmitt-Jansen et al. 
2008) (voir Chapitre I, § 2.3.2.).  
 
Cependant, il a été démontré que certains paramètres expérimentaux, qui découlent 
des caractéristiques intrinsèques du biofilm, comme la concentration en suspension de biofilm 
testée (Soldo and Behra, 2000 ; Fechner et al. 2010) ou encore la maturité du biofilm (Duong 
et al. 2010), peuvent modifier les niveaux de tolérance mesurés lors des tests de toxicité 
aiguë. La littérature fait également apparaître une grande variabilité concernant la durée 
d’exposition du biofilm lors des tests de toxicité mis en œuvre dans les approches « PICT », y 
compris pour un même toxique. Ainsi, les durées des expositions aiguës utilisées pour évaluer 
la tolérance de communautés phototrophes de biofilms au Cu par mesure de l’efficacité 
photosynthétique fluctuent entre 2 h (Tlili et al. 2010), 4 h (Guasch et al. 2012) et 6 h (Serra 
and Guasch, 2009). Cependant, à notre connaissance, l’influence de ce paramètre sur les 
niveaux de tolérance mesurés n’a jamais été appréhendée. Il en est de même pour la 
température d’incubation. D’après la littérature, et quel que soit le type d’études (i.e. in situ 
ou en microcosmes de laboratoire), les tests de toxicité aiguë sont généralement réalisés à la 
température ambiante du laboratoire, qui peut parfois être très éloignée de celle mesurée lors 
de l’exposition chronique au toxique (Serra and Guasch, 2009; Dorigo et al. 2010). Cela pose 
ainsi la question de l’effet potentiel d’une variation de la température entre le milieu 
d’exposition et le milieu du test de toxicité, sur la mesure des niveaux de tolérance. C’est 

pourquoi dans certaines études, plus rares, les tests de toxicité ont été réalisés à la température 
de croissance du biofilm (Tlili et al. 2010). Cependant, là encore, l’influence des conditions 
thermiques lors de ces tests n’a jamais été appréhendée à notre connaissance.  
 
Or, dans notre contexte d’étude, qui s’inscrit dans une démarche multistress, nous 
avons souhaité évaluer spécifiquement l’influence du contexte thermique (i.e. température de 
croissance) sur les niveaux de tolérance des communautés phototrophes de biofilm au Cu 
(Chapitre VI), en vue de répondre à notre hypothèse proposée lors de la première 
expérimentation, qui portait sur l’influence de la température sur la sensibilité du biofilm au 
Cu (Chapitre III). Afin de répondre à cet objectif, il était donc primordial, au préalable, 
d’évaluer l’influence des conditions thermiques, appliqués lors des tests de toxicité, sur les 
niveaux de tolérance, mesurés dans le cadre de l’approche « PICT ».  De manière plus 
générale, la variabilité des protocoles utilisés lors des mesures de niveau de tolérance dans les 
approches « PICT » soulève une forte interrogation quant à la reproductibilité et la 
comparabilité des résultats obtenus dans les différentes études mettant en œuvre ce type 
d’approche. Ainsi, en plus de permettre l’optimisation du protocole des tests de toxicité, 
utilisés dans les approches « PICT » mises en œuvre dans notre contexte d’étude, nos 
développements méthodologiques s’inscrivent dans une démarche plus générale répondant au 
besoin d’une meilleure standardisation de la méthode « PICT », qui a été souligné récemment 
par un collectif de chercheurs européens (Tlili et al. 2015). Il est important de noter que les 
développements méthodologiques réalisés au cours de ce travail de thèse ont ciblé 
exclusivement les communautés phototrophes de biofilm, en vue d’évaluer leur sensibilité à 
une exposition aiguë (i.e. tests de toxicité) au Cu, sur la base de la mesure de l’efficacité 
photosynthétique (voir Chapitre III). 
 
Ces travaux ont fait l’objet de deux articles (dont un accepté) qui constituent ce 
chapitre :  
i) Le premier, publié dans Environmental Sciences Pollution Reasearch, (article 2) 
décrit une expérience qui visait à évaluer l’influence de la concentration de la suspension de 
biofilm (i.e. biomasse), la maturité du biofilm et la durée d’exposition, sur la mesure des 
niveaux de sensibilité au Cu de communautés phototrophes non exposées à ce métal.  
Afin de tester l’influence de la concentration en suspension de biofilm, la maturité du biofilm 
et la durée d’exposition, le développement d’un biofilm, non exposé au Cu, a été réalisé à une 
température constante identique à la température appliquée lors des tests de toxicité aiguë (i.e. 

23°C), afin de s’affranchir de l’influence possible de la température d’incubation sur les 
niveaux de tolérance mesurés.  
Au cours des tests de toxicité, des suspensions de biofilm, de concentrations comprises 
entre 400 à 7000 µg chl a L-1, du fait de dilutions successives, ont été exposées à une gamme 
de 5 concentrations croissantes en Cu (comprises entre 0,32 et 32 mg L-1), pendant 2, 4 et 6 h. 
Les niveaux de tolérance des communautés phototrophes au Cu ont été mesurés après 3 et 5 
semaine de croissance du biofilm. La figure IV.1. présente la stratégie expérimentale mise en 




Figure IV.1. Stratégie expérimentale : paramètres testés au cours de la phase de détection de la méthode PICT, 
réalisée à une température d’incubation de 23°C (article 2). D, dilution de la suspension de biofilm. 
 
 
ii) Le second article, en préparation pour la revue Aquatic Toxicology, (article 3), avait 
pour objectif principal d’évaluer l’influence de la température d’incubation lors des tests de 
toxicité aiguë sur la mesure des niveaux de tolérance au Cu de communautés phototrophes, 
dans le cadre d’une approche « PICT » réalisée sous contrainte thermique. Dans ce contexte 
d’étude multistress (exposition chronique au Cu et au stress thermique), il est primordial de 
dissocier les effets thermiques liés à l’exposition aiguë (phase de détection du PICT), des 
effets thermiques liés à l’exposition chronique (phase de sélection du PICT).  Au cours de 





































température du milieu d’exposition (i.e. température de croissance) sur la sensibilité des 
communautés phototrophes de biofilm au Cu.  
Le développement d’un biofilm a été réalisé en absence ou en présence d’une forte 
concentration en Cu (60 µg L-1). Ce niveau d’exposition au Cu a été choisi, afin de 
promouvoir, autant que possible, la sélection d’espèces tolérantes au Cu et induire, ainsi, des 
changements significatifs dans la composition de la communauté, par rapport à la 
communauté non exposée au Cu. La figure IV.2. présente la stratégie expérimentale mise en 
place pour répondre aux objectifs visés. Afin d’étudier l’influence de la température sur 
l’acquisition de la tolérance au Cu des communautés phototrophes (i.e. température de 
croissance durant la phase de sélection du PICT), le développement du biofilm a été réalisé à 
deux températures distinctes, 18 et 28°C. Afin d’étudier l’influence des conditions thermiques 
sur la mesure des niveaux de tolérance au Cu des communautés phototrophes (i.e. phase de 
détection du PICT), les tests de toxicité ont été réalisés à différentes températures (i.e. 
température d’incubation) : à la température de croissance du biofilm (i.e. 18 ou 28°C) et à 
une température intermédiaire entre les températures de croissance (i.e. 23°C). Les tests de 
toxicité ont été réalisés, également, à partir d’une concentration en suspension de 2000 µg chl 
a L-1, exposée à une gamme de 9 concentrations croissantes en Cu (comprise entre 0,32 et 
3200 mg L-1) pendant 2 h. Ces paramètres ont été définis à la suite de la première étude (voir 





Figure IV.2. Stratégie expérimentale: températures testées au cours des phases de sélection et de détection de la 
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Abstract  
Pollution-induced community tolerance (PICT) approaches involve comparing tolerance levels 
of natural communities to a particular contaminant or a contaminant mixture using short-term toxicity 
tests performed under controlled conditions. However, results from toxicity tests can be modulated by 
various environmental and experimental conditions, raising questions about their reproducibility and 
comparability. In this context, the present study aimed to determine the influence of exposure duration, 
periphyton suspension concentration and periphyton maturation stage on the measurement of short-
term effects of copper on phototrophic periphyton communities. Our results showed the very weak 
influence of exposure duration in the tested range (2–6 h) on toxicity level, whereas periphyton 
biomass in the tested suspension (in terms of both chlorophyll a concentrations and dry weight), 
proved a crucial determinant in toxicity assessment. Results also highlighted the potential tolerance 
increase with the periphyton maturation stage. This parameter conditioned the positive linear 
relationship between tolerance level and periphyton suspension concentration, leading to an increase 
in the linear regression slope with the maturation stage. This suggests that such a relationship is 
probably highly periphyton-dependent. Consequently, to enable data toxicity comparisons, an a priori 
normalization of the periphyton suspension biomass is necessary, and PICT approaches require the use, 
as much of possible, of periphyton with similar maturation stage. Finally, the present study clearly 
shows that a better standardization of PICT approaches could help to improve reproducibility. It could 
thus facilitate the comparison of tolerance levels measured in the same study (e.g. spatial and/or 
temporal and/or inter-treatment comparison) as well as the comparison obtained from different 
experimental and in situ research.   
 









































The concept of pollution-induced community tolerance (PICT), first introduced by 
Blanck et al. (1988), is an ecotoxicological tool that can help to characterize environmental 
status, since it takes into account the contamination history of the ecosystem at the 
community level (Tlili and Montuelle, 2011). PICT is based on the fact that chronic exposure 
of a biological community to a toxicant will induce a succession of species resulting in a 
replacement of the sensitive species by more tolerant ones (Blanck, 2002) and/or specific 
adaptation such as the establishment of mechanisms for detoxification, thus leading to an 
increased community tolerance to this toxicant (Tlili and Montuelle, 2011). The approach 
uses the theoretical basis of toxicology (the dose-response model) to quantify community 
tolerance (Schmitt-Jansen et al. 2008), and can give an indication of past in situ exposure of 
the community to toxicants (Tlili and Montuelle, 2011).   
In principle, the PICT concept can be applied to terrestrial and aquatic ecosystems 
(Hjorth et al. 2006; Niklinska et al. 2006). Although, they can be applied with vertebrates 
(Knopper and Siciliano, 2002) and invertebrates (Millward and Grant, 2000), PICT 
approaches are used mainly for microbial communities such as bacteria (Boivin et al. 2005) 
and photosynthetic microorganisms (Dahl and Blanck, 1996). Induced tolerance is observed 
by comparing the sensitivity of natural communities to a particular contaminant or 
contaminant mixture (Kim-Tiam et al. 2014), using short-term toxicity tests performed under 
controlled conditions. These tests are based on representative endpoints such as, 
photosynthetic efficiency (Dorigo et al. 2010; Tlili et al. 2010), respiration potential (Dorigo 
et al. 2010; Tlili et al. 2011) enzymatic activities (Fechner et al. 2012), and metabolic 
capacities (Boivin et al. 2005). Different studies have thus highlighted an increased tolerance 
of microbial communities to various substances such as metals and metalloids, and organic 
pesticides following chronic exposure to these toxicants in various ecosystems (see for 
reviews Blanck, 2002; Imfeld and Vuilleumier, 2012; Tlili and Montuelle, 2011). In aquatic 
environments, metals including copper, zinc, lead, nickel, mercury, and cadmium have been 
particularly well-studied in PICT approaches, because of their abundance in surface waters 
and their potential toxicity to aquatic microbial communities (e.g. Gustavson et al. 1999; 
Soldo and Berha, 2000; Barranguet et al. 2002; Serra and Guasch, 2009). 
In lotic environments, the PICT approach is frequently applied on surface-associated 
microbial communities, called periphyton (or biofilm). Periphyton is a complex assembly of 
microbial communities (including microalgae, bacteria, fungi and heterotrophic protists) 

embedded in a polysaccharide and protein matrix. Since they are attached to natural surfaces, 
periphyton integrate the effects of multiple anthropogenic disturbances over extended periods 
of time, and have strong capacities to adapt to environmental changes (Sabater et al. 2007). 
Tolerance assessment of phototrophic periphyton communities (mainly composed of 
microalgae and cynaobacteria) is generally performed using photosynthesis as a functional 
parameter (Dahl and Blanck, 1996; Bérard et al. 2003).  
However, short-term effects of metals on photosynthesis can be modulated by various 
environmental and experimental conditions, and protocols used in toxicity test vary widely 
among studies, sometimes hindering comparison of results (Eklund and Kautsky, 2003). For 
example, it has been shown that metal effects on microalgae depend not only on metal 
concentration, but also on cellular densities (Tobar et al. 1993). This biological parameter can 
modulate accumulation of metal on individual cells, thus modulating their exposure level 
(Steemann and Wium-Andersen, 1970; Moreno-Garrido, 1997). Moreno-Garrido et al. (2000) 
thus observed an increase in copper toxicity (i.e. a decrease in half effective concentration 
(EC50) values) to marine microalgal species when their initial cellular density decreased. In 
the same way, Fechner et al. (2010) observed for heterotrophic periphyton communities an 
increase in metals EC50 values concomitantly with an increase in periphyton suspension 
concentrations (periphyton biomass used during the toxicity test). The literature reveals that 
exposure durations in toxicity tests with metals can vary widely among studies. For example, 
in the case of short-term toxicity tests to evaluate effects of copper on photosynthetic 
efficiency of periphyton, exposure duration (incubation duration) can be 2 h (Tlili et al. 2010; 
Lambert et al. 2012), 4 h (Guasch et al. 2004) or 6 h (Serra and Guasch, 2009), but the 
influence of such differences on the obtained results is still sparsely documented. Since these 
parameters are rarely taken into account (or described) in studies using short-term toxicity 
tests, prior findings confirm the need for better standardization of toxicity tests for 
reproducibility and comparability of toxicity data, as previously stated (Soldo and Berha, 
2000; Eklund and Kautsky, 2003; Fechner et al. 2010). It is now well accepted that PICT can 
serve as a powerful tool for in situ assessment of chronic effects of toxicants on periphyton 
communities (Pesce et al. 2010). This kind of approach raises question about the periphyton 
sampling procedure, which appears to be highly variable between studies, depending on the 
use of either natural (Dorigo et al. 2010) or artificial substrates, with fluctuating colonization 
durations (e.g from 2 weeks (Blanck and Dahl, 1996) to 2 months (Pesce et al. 2010)).  This 
notably raises the question of the influence of the maturation stage (growth stage) in tolerance 
assessment. Maturation processes include both species succession, which conditions the 

tolerance baseline of the community, and the building of a highly complicated structure that 
can form a protective layer (Extracellular Polymeric Substances), thereby influencing the 
level of exposure to toxicants (Ivorra et al. 2000; Gold et al. 2003a, 2003b).  
Given this background, the main aim of our work was to help identify the most 
important parameters that must be considered to obtain reproducible and comparable results 
from short-term toxicity tests for metals on natural phototrophic periphyton communities. 
Accordingly, we developed a microcosm approach aiming to accurately determine the 
influence of three main parameters on the significance and reproducibility of results obtained 
from short-term dose-response relationships for metals (as performed for tolerance 
determination in the PICT detection step). Copper was chosen as model compound because of 
its frequent occurrence in freshwater environments (Fechner et al. 2012) as well as its current 
use in PICT approaches. We thus focused on the influence of (i) periphyton suspension 
concentration, (ii) duration of exposure to copper, and (iii) periphyton maturation stage.  
 
2.2. Materials and Methods 
2.2.1. Experimental setup and periphyton sampling procedure 
 
Microcosm experiments were carried out in three independent microcosms (glass, 40 × 20 
× 25 cm), incubated in thermoregulated tanks at 23 °C (polyethylene, 250 L, 121 × 81 × 
33cm). One submersible pump (New Jet 800) was introduced in each microcosm to reproduce 
the water flow (water discharge ~1.2 L/min), and three pumps were placed in the tank to 
homogenize water temperature. High-pressure sodium lamps were used to obtain a constant 
light intensity of 3500 lux (42.7 μmol m-2 s-1 under a 13 h/11 h light/dark photoperiod. 
Artificial substrates (glass slides) were previously placed vertically at the surface in each 
microcosm to allow periphyton settlement. Microcosms were filled with untreated 
groundwater and a suspension of natural periphyton, collected on stones in April 2013 at the 
upstream reference site of the Morcille River (Beaujolais, Eastern France) with low Cu 
concentrations (dissolved concentrations lower than 0.9 µg L-1; see Montuelle et al. (2010) for 
details). Silica, nitrates and phosphates were added at concentrations of 15 mg L-1, 8 mg L-1, 
and 0.2 mg L-1, respectively, to reach sampling site concentrations (Dorigo et al. 2010). Water 
was renewed weekly to avoid nutrient depletion. The experiment lasted 5 weeks. In order to 
obtain a periphyton suspension for short-term bioassays, two series of samples were taken 
from the microcosms, after 3 and 5 weeks of colonization, respectively. The periphyton was 
scraped from glass substrates collected in each microcosm, and suspended in a diluted 

equivalent mixture of demineralized water and mineral water (Evian, France) to obtain three 
replicates of periphyton suspension at 36 cm² mL-1.    
 
2.2.2. Short-term bioassays  
 
The same medium should be used for all toxicity tests, in order to avoid changes in metal 
bioavailability during metal toxicity testing (Blanck 2002, Blanck et al. 2003). Accordingly 
and to improve standardization an equivalent mixture of demineralized water and mineral 
water (Evian, France) was therefore used to prepare periphyton suspensions as well as Cu 
solutions. A semi-logarithmic series of Cu concentrations was freshly prepared to obtain five 
Cu concentrations, ranging from about 0.32 to 32 mg L-1. Cu concentrations in each dilution 
were checked using inductively coupled plasma-mass spectrometry (ICP-MS X Series II, 
Thermo Electron).  
The tolerance of phototrophic periphyton communities to Cu was assessed using 
photosynthetic efficiency as endpoint. Photosynthetic efficiency is based on the measurement 
of maximal quantum yield (YII) of algae (Schreiber et al. 2002). It reflects the number of 
functional photosystems II (PSII), and therefore more generally the physiological state of the 
phototrophic communities (Tlili et al. 2010). To assess this parameter, periphyton suspensions 
(1.8 mL, see procedure below) were exposed to increasing concentrations of Cu (0.9 mL) in a 
climatic chamber at 23 °C (temperature of microcosms during growth period) (MLR-350 
Versatile Environmental Test Chamber, Sanyo) under artificial light (1400 lux). Samples 
were then kept for 30 min in a dark chamber and PSII quantum yield (665 nm) was 
determined using a PhytoPAM (pulse amplitude-modulated) fluorometer (Heinz Wals, Gmbh). 
For each sample replicate, four blanks and two analytical replicates were analyzed for each 
concentration. A single saturation pulse was applied to calculate the maximal quantum yield 
as YII, 665 nm = (Fm − F0) ⁄ Fm, where Fm is the maximum fluorescence after the saturation pulse, 
and F0 is the steady state fluorescence. 
Three variable parameters were assessed during the short-term toxicity tests: (i) 
periphyton biomass, (ii) exposure duration, and (ii) maturation stage. Given the predominance 
of phototrophic microorganisms in illuminated periphyton, we postulated that the estimation 
of the phototrophic biomass (based on chl a concentrations) might give a relative estimation 
of the total biomass. The influence of periphyton biomass was thus tested using various 
periphyton suspension concentrations. Successive dilutions of the initial periphyton 
suspension were performed with the demineralized/mineral water mixture (see above) to 

obtain periphyton suspension concentrations ranging from about 400 µg chl a L-1 (dilution 4, 
i.e. D4) to about 7000 µg chl a L-1 (D1). These concentrations were estimated from 
chlorophylla (chl a) measurement with the PhytoPAM fluorometer. This relative estimation 
of periphyton suspension biomass was then checked with 5-week periphyton by measuring 
total biomass (dry weight, DW) as described in Morin et al. (2010).  
The influence of the duration of exposure to Cu was evaluated from toxicity tests after 2 h, 
4 h and 6 h of incubation. The influence of the periphyton maturation stage was assessed by 
performing toxicity tests with periphyton retrieved after 3 and 5 weeks of development in the 
microcosms.  
 
2.2.3. Statistical analysis 
 
The relationship between chl a and periphyton DW was assessed using linear regression 
analysis. The analysis of results from short-term bioassay was conducted using functions from 
the ‘drc’ package (Ritz and Streibig, 2005) in R version 2.15.0 (R Development Core Team, 
2012). Dose-response curves were fitted to the data using the four-parameter log-logistic 







where b denotes the slope of the curve around e. Parameters c and d are the lower and upper 
limits of the curve, respectively, and e denotes the EC50, the dose producing a response half-
way between the upper and the lower limit. The response variable was expressed as the 
percentage of the yield of uncontaminated control assay. In addition, EC10, and EC50 were 
derived from each dose-response curve. Data from the three replicate bioassays were pooled 
to produce a single dose-response curve with the % inhibition of PSII activity as a function of 
Cu concentrations. Student t tests were used to determine significant differences in ECx 
between treatments using the selectivity index (SI) function from the ‘drc’ package. Linear 
regression analyses were performed to evaluate the relationship between ECx and chla 
concentrations. Analysis of covariance (ANCOVA) was used to determine whether the 
relationship differed between periphyton maturation stages. 
 

2.3. Results and discussion 
 
2.3.1. Influence of tested parameters 
 
Assessment of short-term toxicity of Cu to 3-week periphyton photosynthetic efficiency 
showed a positive correlation between ECx and periphyton suspension concentration, 
whatever the exposure duration (Table IV.1.; Fig IV.3.). For example, after 6 h of incubation, 
EC50 increased about 14-fold between the most diluted periphyton suspension (D4, mean 
EC50 = 0.09 mg L-1) and the least (D1, mean EC50  = 1.23 mg L-1), which was characterized by 
chla concentrations (6980 µg L-1) about 17 times higher than chla concentrations in D4 
samples (420 µg L-1). Also, the positive linear relationship (p<0.05) was observed between 
chl a concentrations in periphyton suspension and both EC50 and EC10 values (Fig IV.3), 
whatever the periphyton maturation stage (3 and 5 weeks). A significant linear relationship 
(p<0.05) was also obtained when comparing ECx and total biomass (based on DW 
measurement), which was determined for the 5-week periphyton (data not shown). These 
results thus highlight the marked influence of the periphyton suspension concentration on 
tolerance measurement in toxicity tests. Performing short-term toxicity tests based on β-
glucosidase enzymatic activity, Fechner et al. (2010) also observed an increase in EC50 values 
with an increase in concentration of periphyton suspensions.  Ahuja et al. (1999) showed that 
increasing biomass concentration from 0.04 to 0.20 g DW L-1 decreased the level of metal 
binding per unit cell mass. In addition, according to Monteiro and Castro (2012), the effective 
surface area available for sorption, and the average distance between available adsorption 
sites, is reduced by partial aggregation of biomass at high biomass. These studies therefore 
suggest that the observed increase in tolerance to Cu at higher periphyton suspension 
concentration in the present study is due, at least partially, to a decrease in periphyton 
exposure to Cu during toxicity testing.  
We also tested, with a 3-week periphyton, and for the various periphyton suspension 
concentrations, the influence of exposure duration (2, 4 and 6 h) to Cu on the tolerance 
measurement (Table IV.1.). Despite the increase in EC50 values with the increase in 
periphyton suspension concentration used in the toxicity test, no significant difference was 
observed for this parameter between the three tested exposure durations (2 h, 4 h and 6 h of 
incubation), whatever the periphyton dilution (D1 to D4). Effects of exposure duration on 
EC10 were also imperceptible or very limited, the only significant differences being observed 
between 4 h and 6 h of incubation for the periphyton suspension concentration D3, with 
values of the same order of magnitude (0.01 to 0.05 mg L-1). Within the range of test 

conditions in the present study (2–6 h), exposure duration had a negligible influence on the 
measurement of tolerance to Cu whatever the periphyton suspension concentrations. Tlili et al. 
(2011) also observed that the dose-response curve did not change with longer exposure to 
copper (3, 4 and 6 h) when performing toxicity tests based on respiration, and they opted for 
the shorter exposure time.  In our toxicity tests based on photosynthetic efficiency, a 2 h 
incubation seems sufficient for the cellular uptake of Cu. Thus we decided to perform the 
following short-term toxicity tests (toxicity test with a 5-week periphyton) using 2 h of 
incubation as previously used by Tlili et al. (2010).  
 
  EC50 EC10 
D4 
2 h 0.21 ± 0.07 0.02 ± 0.02 
4 h 0.08 ± 0.02 0.01 ±0.01 
6 h 0.09 ± 0.02 0.02 ± 0.02 
D3 
2 h 0.11 ± 0.02 0.03 ± 0.02 (ab) 
4 h 0.10 ± 0.03 0.01 ± 0.01 (b) 
6 h 0.13 ± 0.02 0.05 ± 0.02 (a) 
D2 
2 h 0.27 ± 0.05 0.11 ± 0.05 
4 h 0.30 ± 0.09 0.05 ± 0.02 
6 h 0.30 ± 0.06 0.06 ± 0.02 
D1 
2 h 0.76 ± 0.24 0.13 ± 0.06 
4 h 0.92 ± 0.31 0.18 ± 0.09 
6 h 1.23 ± 0.52 0.19 ± 0.08 
 
Table IV.1. Mean (± s.d ; n = 3) EC50 and EC10 (mg Cu L-1) for periphyton suspension concentrations, ranging 
from about 400 µg chl a L-1 (D4) to about 7000 µg chl a L-1 (D1) after 2, 4 and 6 h of incubation. Different 
letters (a, b, c) indicate significant difference between EC10 values (p < 0.05), within the D3 dilution. 
 
The third parameter tested was the influence of the maturation stage of the periphyton. 
EC50 and EC10 were determined from short-term toxicity tests, after 2 h of incubation, 
performed with 3- and 5-week periphyton (Fig IV.4.), considering different periphyton 
suspension concentrations (D4 to D1). At equal periphyton suspension concentration, and 
despite the variability between replicates, ECx mean values were higher for 5-week periphyton 
than for 3-week periphyton (EC50: D3 p<0.05; EC10: D1, D3 p<0.05, Fig IV.4.).  
 In the present study, phototrophic periphyton had a greater tolerance to Cu at higher 
maturation stage, highlighting the potential variability of tolerance levels with periphyton 
maturation stage during toxicity tests. This result is consistent with the study of Ivorra et al. 
(2000), who showed a variation in the effects of metal exposure (Zn and Cd) with the 
developmental stage of the periphyton. They observed that mature periphyton were more 

resistant to metals, even without a history of pre-exposure. A resistance to Cd was also 
observed on mature phototrophic periphyton by Duong et al. (2010). Studying Cu effects, 
Tien and Chen (2013) explained the decreased metal accumulation in a more mature 
periphyton by a decrease in metal-binding capacity thus probably reducing the exposure of 
periphyton communities. These results could explain our findings concerning the increased 
tolerance to Cu at higher periphyton maturation stage during toxicity tests. In addition, 
although the relationship between ECx values and chl a concentrations (used as a proxy of 
periphyton suspension concentration for the toxicity test) was significant (p<0.05) whatever 
the age of the periphyton, it was modulated according to the sample considered (3 or 5 weeks; 
Fig IV.3.) as shown by the significant difference in slope values (p<0.05). The slope value of 
the linear relationship obtained with a 5 weeks periphyton was significantly higher than that 
obtained with a 3-week periphyton (p<0.05), thus suggesting that at higher biomass, the 






Figure IV.3. Linear relationship between mean chl a concentrations in periphyton suspension (µg L-1) and (a) 
mean EC50 and (b) mean EC10 (mg Cu L-1) during toxicity tests performed with a 3- and 5-week periphyton after 





Figure IV.4. Mean (± s.d ; n=3) for (a) EC50 and (b) EC10 (mg Cu L-1) for periphyton suspension concentrations, 
ranging from about 400 µg chl a L-1 (D4) to about 7000 µg chl a L-1 (D1) during toxicity tests performed with a 
3- and 5-week periphyton after 2 h of incubation. 
 
2.3.2.  Standardization perspectives  
 
The results of this study argue for more standardized procedures adapted to PICT 
approaches.Among the different parameters tested, exposure duration seems to have the least 
influence on tolerance measurement. However, short-term toxicity tests are generally 
performed in small water volumes with limited periphyton quantities, which can quickly 
induce significant changes in microbial community because of the "bottle effect". This was 
first observed by Schelske (1984), who showed that effects of confinement on the structure of 
phytoplankton communities could outweigh toxicant effects. However, PICT is based on the 
fact that a chronic exposure of communities to a toxicant can induce shift in species 
composition, thus leading to an increase in tolerance capacities. Indeed, it is better to limit as 
much as possible community changes during toxicity testing (i.e. PICT detection).  




















duration seems sufficient to assess short-term effects of other metals, such as zinc, nickel and 
silver, on phototrophic periphyton (Soldo and Behra, 2000) 
By contrast, we showed that periphyton biomass in the tested suspension (in terms of both 
chl a concentrations and DW) is a crucial determinant in toxicity assessment because of its 
significant influence on tolerance level. Consequently, this parameter should be standardized 
to obtain comparable results between studies. Previous authors suggested using an a 
posteriori normalization of toxicity data, based on periphyton biomass (Soldo and Behra, 
2000; Fechner et al. 2010; Lambert et al. 2012). In these studies, toxicity data were 
normalized by dividing ECx by the periphyton dry weight (expressed in grams of dry matter 
per liter) (Fechner et al. 2010) or by the chl a concentration in the periphyton suspension 
(Soldo and Behra, 2000; Lambert et al. 2012). However, our results revealed that the linear 
relationship observed between ECx and periphyton suspension concentration (expressed as chl 
a or DW) depends on periphyton maturation stage, as shown  by the significant difference in 
the slopes of the relationship observed respectively with  3-week and 5-week periphyton 
(ANCOVA p<0.05, Fig IV.3.). Accordingly, an a posteriori normalization could sometimes 
be inappropriate since periphyton structure continuously evolves, and can differ widely 
according to numerous biotic and abiotic parameters. More generally, and independently of 
the importance of the maturation stage, our results suggest that the relationship between ECx 
and chla is probably highly periphyton-dependent. Hence in order to take into account the 
differences between sampling sites or between sampling periods and thus enable data toxicity 
comparisons, an a priori normalization of the periphyton suspension biomass is advocated.  
However, one challenge of such an a priori normalization resides in the fact that toxicity 
tests must be performed with fresh periphyton, rapidly after sample collection. As DW 
measurement is time-consuming because of methodological constraints, the use of chl a 
concentrations, as a proxy of biomass, could be a good alternative, because of the possible use 
of PhytoPam (or other fluorimetric measurement), which allows an immediate estimation of 
chla concentrations. In the present study, this alternative appears methodologically robust as 
shown by the close positive linear relationship between DW and chl a obtained in the various 
dilutions performed with the 5-week periphyton (p<0.001, Fig IV.5.). Hence it would be of 
interest to check whether this relationship between DW and chla extends to periphyton with 
higher abundances of heterotrophic microorganisms. It can be argued that such a priori 
normalization would require using disrupted periphyton (suspension periphyton). The use of 
disrupted or intact periphyton in short-term toxicity assessment is a recurrent debate, and it is 
known that the periphyton structure (i.e. suspended or attached) influences response to acute 

metal exposure. Given the protective role of the periphyton matrix, which limits the 
penetration of toxicants, undisrupted periphyton communities are generally more tolerant to 
metals than suspended periphyton communities (Barranguet et al. 2000; Guasch et al. 2003). 
Nevertheless, the high resistance of thick periphyton to metals can be mainly related to the 
physical structure of the assemblage, independently of species composition and their intrinsic 
tolerance properties (Barranguet et al. 2000). This can introduce a potential source of bias in 
PICT approaches which aim at evaluating changes in tolerance at the community level. 
Furthermore, since a priori normalization of periphyton biomass on attached assemblages 
appears impossible, our results offer new arguments in support of using disrupted periphyton, 
as is the case in many PICT studies (e.g. Soldo and Behra, 2000; Dorigo et al. 2010; Tlili et al. 
2010). According to the ECx values obtained, it seems preferable to consider low periphyton 
biomass (chl a < 3000 µg L-1 or DW < 0.4 mg mL-1 in our case) in order to reduce the 
variability observed between replicates, because of the difficulty in homogenizing disrupting 
periphyton samples at high suspension concentrations.   
We also confirmed in the present study the importance of the maturation stage of the 
periphyton used for toxicity tests. This raises particular concerns when using PICT 
approaches in natural environments with periphyton collected on natural substrates, without 
knowledge about the colonization duration. One possible alternative is the use of artificial 
substrates, as chosen by many authors (Guasch et al. 2003; Dorigo et al. 2010; Morin et al. 
2010), despite the well-known biases due to the fact that artificial substrates do not perfectly 
reflect natural substrates (Peterson et al. 1989; Potapova et al. 2005). This alternative is of 
particular interest in PICT studies designed to assess spatial and/or temporal changes in 
tolerance. In this context, we note that it could be of interest to define the recommended 
colonization time before a periphyton can be used in toxicity tests. However, and given the 
fact that periphyton maturation greatly depends on various environmental factors and is 
strongly site-dependent, this parameter is probably one of the most difficult to define with a 
view to a better standardization of PICT approaches.    
In addition to parameters considered in our study, it would be of interest to further identify 
and test other factors that could significantly influence results and conclusions from PICT 







Figure IV.5. Linear relationship between chl a (µg/sample) and DW (mg/sample) obtained with 5-week 
periphyton. chla concentrations and dry weight are in relation to the total volume of the periphyton suspension 
used during toxicity testing. 
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Abstract 
Pollution-induced community tolerance (PICT) approaches involve measuring tolerance levels 
of natural communities to toxicants using short-term toxicity tests performed under controlled 
conditions. However, results from PICT approaches can be modulated by (i) several environmental 
factors, which can limited the establishment of a causal relationship between the effects of a chronic 
toxicant exposure and the PICT response, and (i) various experimental conditions applied during 
short-term toxicity tests, raising questions about their reproducibility and comparability. Given the 
increase in extreme climate events, associated with climate change, freshwaters are increasingly 
exposed to strong fluctuations in temperature. However, almost nothing is known about the influence 
of this parameter on PICT approaches, both in term of tolerance acquisition following chronic 
exposure to toxicants and in term of tolerance measurement, during short-term toxicity tests.  Hence, 
the objective of our microcosm study was to evaluate the influence of temperature on (i) tolerance 
acquisition of phototrophic periphyton to a 5-week chronic exposure to Cu (nominal concentration of 
60 µg L-1) and on (ii) the measurement of resulting tolerance levels. Our results showed a great 
reduction of tolerance acquisition to Cu of phototrophic periphyton communities chronically exposed 
to Cu at 28°C compared to those exposed at 18°C.  The same tendency was also observed with non-
exposed communities, despite a lack of significant difference according to the growth temperature. In 
contrast, the incubation temperature applied during short-term toxicity tests did not affect tolerance 
measurement, in the range of temperature tested, whatever the exposure conditions.  






































Periphyton is a complex assemblage of phototrophic and heterotrophic microorganisms 
embedded in a polysaccharide and protein matrix. Since structural and functional responses of 
periphyton to environmental changes occur within a few weeks, periphyton can constitute an 
early-warning indicator of pollution in aquatic systems (Sabater et al. 2007). However, one of 
the most critical issues in assessing the effects of toxicants on natural microbial communities 
is distinguishing between these effects and those resulting from other environmental 
parameters such as light and nutrients, for instance (Pesce et al. 2010). In that way, the 
pollution-induced community tolerance (PICT) approach potentially offers the possibility to 
isolate (at least partially) the effects of individual toxicants within an ecosystem subjected to 
multiple stressors by studying shifts in community sensitivity (Schmitt-Jansen et al. 2008, 
Tlili et al. 2015). The principle of PICT is based on the fact that chronic exposure of a 
biological community to a toxicant can drive a species succession, resulting in a replacement 
of the sensitive species by more tolerant ones (Blanck, 2002), and/or in specific mechanisms 
of adaptation such as detoxification (Tlili and Montuelle, 2011). Thus, the resulting tolerance 
at community level can be evaluated as an increase in effective concentrations (e.g. EC50) 
following acute exposure to this toxicant, using the theoretical basis of toxicology (the dose-
response model) (Schmitt-Jansen et al. 2008).  
Despite the development of more sustainable urban and industrial water management and 
agricultural practices, freshwaters remain frequently contaminated by heavy metals, which are 
potentially toxic for aquatic microbial communities (e.g. Gustavson and Wängberg, 1995; 
Fechner et al. 2010; Rotter et al. 2011).  Among metals, copper (Cu) is a widespread 
contaminant in rivers located in agricultural areas, notably due to its use as fungicide in 
conventional and organic agriculture (Baron et al. 1995). It is well known that chronic 
exposure to Cu can functionally impair phototrophic microbial communities by reducing 
photosynthetic activity (Soldo and Behra, 2000; Lambert et al. 2012). It can also impact 
community structure via changes in distribution of algal classes and taxonomic composition 
of diatom communities (Morin et al. 2012; Serra and Guasch, 2009). These changes can 
ultimately increase phototrophic community tolerance to Cu, according to the PICT concept 
(Soldo and Behra, 2000; Tlili et al. 2010). In lotic ecosystems, the evaluation of tolerance 
levels of phototrophic periphyton communities towards herbicides or metals, such as Cu, are 
generally performed by measuring photosynthetic parameters (Dorigo et al. 2010; Foulquier 
et al. 2014). 

However, there is now evidence that tolerance induction to one toxicant can be modified 
by external factors, such as light (Guasch et al. 1998; Guasch and Sabater, 1998), nutrients 
(Tlili et al. 2010) or other toxicants favoring co-tolerance effects (Schmitt-Jansen et al. 2008); 
and by internal characteristics such as periphyton biomass (Guasch et al. 2003; Lambert et al. 
2015) or community composition and species interactions (Guasch et al. 1998; Bérard et al. 
1999).  Consequently, one current challenge in PICT assessment is still to improve the 
distinction between the effects of toxicants and those resulting from other environmental 
factors.  
Given the increase of extreme climate events associated with climate change, freshwaters 
are increasingly exposed to strong fluctuations in temperature which can extend beyond the 
temperature variations on seasonal and daily basis (Smith, 2011). In lotic ecosystems, such 
variations can impact periphyton and thus potentially influence community tolerance to 
toxicants. Indeed, Boivin et al. (2005) showed in a microcosm study that periphytic bacterial 
communities growing at 14°C and 20°C under Cu exposure, were respectively three-fold and 
six-fold more tolerant to this toxicant than communities growing at 10°C. In the same way, 
Lambert et al. (submitted) suggested an increase in Cu-tolerance of phototrophic periphyton 
with temperature (from 8°C to 23°C), according to the selection of more Cu-tolerant diatom 
species at higher temperatures. Hence, such results raise questions about the comparability of 
Cu-tolerance levels determined in studies performed under different experimental conditions.  
Moreover, another question arises regarding the potential influence of temperature during a 
short-term exposure to Cu and its effect on tolerance measurement. According to the literature, 
short term toxicity tests in field or microcosm studies are generally performed at laboratory 
ambient temperature (Serra and Guasch, 2009; Dorigo et al. 2010), even though such toxicity 
tests are sometimes performed at periphyton growth temperature (Tlili et al. 2010). However, 
the laboratory ambient temperature can sometimes be very different from the temperature 
experienced by phototrophic periphyton communities during growth and chronic exposure to 
a toxicant. This is especially the case when community tolerance is measured across seasons 
in field monitoring studies. For example, Dorigo et al. (2010) performed a tolerance 
assessment of river phototrophic periphyton to Cu at ambient temperature (i.e. 20°C, 
whatever the season), while growth temperature in the field varied between 5.0 and 15.7°C, 
according to the period and the sampling site. Thus, the incubation temperature (i.e. 20°C), 
was probably sometimes far from the thermal optimum of periphyton communities, thus 
potentially inducing an additional stress during the toxicity test. Consequently, it appears 
crucial to evaluate the possible influence of incubation temperature, applied during short-term 

toxicity test, on tolerance measurement. This could be an important step towards a better 
standardization of PICT measurement (Lambert et al. 2015; Tlili et al. 2015). 
Given this background, the aim of our work was to assess the influence of temperature on 
(i) tolerance acquisition of phototrophic periphyton to chronic exposure to Cu, and (ii) on 
tolerance level measurement. Accordingly, we developed a microcosm approach combined 
with short-term toxicity tests to determine the influence of growth and incubation temperature, 
during the selection and the detection phases of PICT method, respectively.  
 
3.2. Material and Methods 
 
3.2.1. Experimental setup 
 
The microcosm experiment was carried out in May 2014 using 12 independent 
aquariums (glass, 40 × 20 × 25 cm) incubated in two tanks (polyethylene, 250 L, 121 × 81 × 
33 cm) containing water thermoregulated at 18°C (which was close to the average 
temperature measured in the field during the sampling period) and 28 °C, respectively (Fig 
IV.6.). This high temperature was chosen to assess the influence of a strong increase in 




Figure IV.6. Experimental strategy: temperatures applied during selection (i.e., growth temperature) and 
detection (i.e., short-term incubation temperature) phases of PICT method. 
 
In each tank, 6 microcosms were filled with reconstituted water consisting of 75:25 
(v/v) distilled water:groundwater supplemented with nutrients in order to adjust the 
conductivity (i.e. about 180 μS cm-1) and nutrient concentrations (i.e. 15 mg L-1 of silica; 8 
mg L-1  of nitrates;  0.2 mg L-1  of phosphates) to the characteristics of the surface water at the 
periphyton sampling site (Dorigo et al. 2010) (Table IV.2.). Each microcosm was fitted with 
one submersible pump (New Jet 800) to maintain water mixing and oxygenation; and each 
tank was fitted with three submersible pumps to homogenize water temperature. High-
pressure sodium lamps were used to deliver a constant light intensity of 3500 lux (42.7 μmol 
m-2 s-1) under a 13 h/11 h light/dark photoperiod, corresponding to the field conditions at the 
period of sampling. Three microcosms were used as “Control” microcosms (without Cu 
addition) and three “Cu” microcosms were supplemented with CuSO4,5H2O to obtain a Cu 
concentration close to 60 μg L-1. This high Cu exposure level was chosen in order to promote 
the selection of tolerant species and to induce significant changes in community composition 
%!






















































compared to that of non-exposed communities in Control microcosms. To avoid Cu 
adsorption by the experimental equipment during the exposure period, Cu microcosms 
(including glass slides and pumps) were contaminated using the same Cu concentration for 
24 h before the start of the experiment. All the microcosms were filled with uncolonized 
artificial substrates (glass slides) to allow periphyton settlement during the experiment. Just 
prior the experiment, stones were collected at the reference upstream site of the Morcille 
River (Beaujolais, Eastern France, see Montuelle et al. (2010) for details). The periphyton 
was scraped and suspended in river water in order to obtain a periphytic inoculum, which was 
homogenized before being added at the start of the experiment (week 0), in equal volumes, in 
all microcosms.  
This study was conducted for 5 weeks. During week 1, the water level of each 
microcosm was adjusted and each nutrient was added to maintain the initial trophic conditions. 
Then, water was renewed weekly to maintain Cu exposure and avoid nutrient depletion. From 
week 2 to week 5, the main physical-chemical parameters of the water were measured in each 
aquarium before and 2 h after each water renewal. Conductivity, pH, and dissolved oxygen 
concentrations were measured using portable meters (WTW, Germany).  Water samples were 
collected at the same time for subsequent laboratory analyses.  
Water temperature was recorded every hour with data loggers (HOBO® Pendant 
Temperature/Light, Prosensor). Water temperatures in the microcosms were close to the 
targeted ones with mean values of 18.3°C (±0.5) and 27.0°C (±1.8) respectively, without 
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3.2.2. Chemical analyses 
 
Standard operating procedures were followed to determine the concentrations of 
orthophosphates (PO4; NF EN ISO 6878), nitrates (NO3; NF EN ISO 10304), nitrites (NO2; 
NF EN 26777), ammonium (NH4; NF T 90-015-2), silica (SiO2; NF T 90-007) and dissolved 
organic carbon (DOC; NF EN 1484).  
In order to measure dissolved Cu concentrations, 30 mL of channel water were sampled 
before and after each water renewal, filtered (0.45 μm polyvinylidene difluoride (PVDF) filter, 
Whatman) and acidified with 0.5% (v:v) of nitric acid (Suprapur, Merck), before being stored 
at 4°C until analysis. Filtered water samples were analyzed using inductively coupled plasma 
mass spectrometry (ICP-MS XSeries II, Thermo Electron). Quality controls were routinely 
checked using a certified reference material (Environment Canada, TM 27-3, Lake Ontario 
natural water)to control analytical accuracy (97%) and precision (± 12%).  
In Control microcosms, dissolved Cu concentrations remained very low (0.4 ± 0.1 µg L-1) 
throughout the experiment. Two hours after water renewal, mean dissolved Cu concentrations 
in all Cu microcosms were 63.0 ± 8.8 µg L-1, with a strong decrease, during the week 
following the water renewal (i.e about 50 %; data not shown) as previously shown in a similar 
microcosm study (Lambert et al. 2012).  
 
3.2.3. Periphyton characterization and tolerance assessment  
 
In control microcosms, algal biomass rapidly increased and the periphytic assemblages 
reached the maturation stage after about three weeks. Nevertheless, Cu induced a slower algal 
growth, so algal biomass was not sufficient to assess tolerance levels of Cu-exposed  
communities at week 3. Accordingly, we decided to perform periphyton characterization and 
tolerance assessment after 3 weeks of development for Control communities (to limit cell 
detachment), and after 5 weeks of development for Cu communities.  
Periphyton was carefully scraped from the slides with a razor blade and suspended in 1:1 
(v/v) demineralized:mineral water (Volvic, France) before being homogenized and divided in 
different volumes, in order to measure the following parameters. 
To measure algal cell density, 2 mL of periphtyon suspension were immediately fixed in 
formalin (37 % formaldehyde, Prolabo, France) for counting. Each sample was counted using 
a Nageotte counting chamber (Marienfeld, Germany). After homogenization, 125 μL of 
sample was placed in the counting chamber and the total number of cells was recorded in 10 
fields of the gridded area (1.25 μL each, 0.5 mm depth) under light microscopy at x400 

magnification (Olympus BX51 upright microscope, UK). Distinction between dead and live 
organisms before fixation was performed by observation of the turgescence and colour of the 
chloroplast as described in Morin et al. (2010). 
  Aliquots of periphyton suspension (3 mL) were also used to determine total 
chlorophyll a (chl a) and photosynthetic efficiency by multi-wavelength pulse-amplitude-
modulated (PAM) fluorometry on a Phyto-PAM system (H. Walz, Germany) as described in 
Schmitt-Jansen and Altenburger (2008). Photosynthetic efficiency was based on the 
measurement of PSII quantum yield (PSII yield) of algae (Schmitt-Jansen and Altenburger, 
2008), which allows to assess the physiological state of the phototrophic communities (Tlili et 
al. 2010).    
Photosynthetic efficiency was also used as endpoint to assess the tolerance of 
phototrophic periphyton communities to Cu in the PICT approach, following Lambert et al. 
(2015), with slight modifications. Given the influence of periphyton biomass on PICT 
measurement (Lambert et al. 2015), we diluted the initial periphyton suspension with an 
equivalent mixture of demineralized water and mineral water (Volvic, France) to obtain a 
periphyton suspension concentration of about 2000 µg chl a L-1 (as measured with the 
PhytoPAM fluorometer) for each sample.  
A semi-logarithmic series of Cu concentrations was freshly prepared in the same 1:1 
demineralized:mineral water mixture, to obtain 9 Cu concentrations, ranging from 0.32 to 
3200 mg L-1. The Cu concentration of each solution was analyzed by ICP-MS as described 
above. Then, 1.8 mL of the periphyton suspension were exposed for 2 hours to 0.9 mL of the 
different Cu solutions, to obtain final Cu concentrations ranging from 0.1 to 1000 mg L-1.  
The short-term incubation of 2h was performed in climatic chambers (MLR-350 
Versatile Environmental Test Chamber, Sanyo) under artificial light (1400 lux). In order to 
evaluate the influence of growth temperature on tolerance acquisition (i.e. during PICT 
selection phase), the short-term incubation was achieved at the temperature of the microcosms 
during growth (i.e. 18 and 28°C, respectively) (Fig IV.6.). Additionally, to assess the 
influence of incubation temperature on tolerance measurement (i.e. PICT detection phase), the 
short-term incubation was also achieved at an intermediate temperature (23°C) (Fig IV.6.).  
After 2 hours of incubation with the 9 Cu solutions and the water blank, periphyton 
suspensions were kept for 30 min in a dark chamber before measuring PSII (665nm), using 
the PhytoPAM. For each sample, 5 blanks and 3 analytical replicates per Cu concentration 
were analyzed.  
 

3.2.4. Statistical analysis 
 
Variations in water and periphyton characteristics (physico-chemical characteristics, 
chla, PSII yield, cellular density) among treatments and thermal conditions were tested using 
2-way repeated measures ANOVA followed by a post hoc Tukey test in R version 2.15.0 (R 
Development Core Team 2012). Data were log-transformed before statistical analysis to 
satisfy the assumption of normality and homogeneity of variances. The analysis of results 
from short-term bioassay was conducted using functions from the ‘drc’ package (Ritz and 
Streibig, 2005) in R version 2.15.0 (R Development Core Team, 2012). Dose-response curves 
were fitted to the data using the four-parameter log-logistic model given by the formula: 

where b denotes the slope of the curve around e; c and d are the lower and upper limits of the 
curve, respectively; and e denotes the EC50, the dose producing a response half-way between 
the upper and the lower limit of the curve. The response variable was expressed as the 
percentage of the yield of uncontaminated control assay. In addition, EC50 were derived from 
each dose-response curve. Data from the three replicate bioassays were pooled to produce a 
single dose-response curve with the % inhibition of PSII yield as a function of Cu 
concentrations. Tukey HSD tests were used to determine significant differences in EC50, 
upper and lower limits, slope and percentage of inhibition, between treatments.  
 
3.3. Results and discussion 
 
3.3.1. Temperature influence on tolerance acquisition 
 
In order to test the influence of growth temperature on the PICT selection phase (Fig 
IV.6.), phototrophic periphyton communities grew at 18 and 28°C, in the presence or not of 
Cu, and toxicity tests were performed under incubation temperature similar to growth one (in 
order to avoid the possible temperature effect on acute exposure to increasing Cu 
concentrations).  
At 18°C, which was representative of the river temperature during the initial 
periphyton sampling, Cu exposure induced a strong negative effect on total algal biomass 
(based on chl a fluorescence measurement; Fig IV.7.) and diatom cellular density (Fig IV.8.). 
Indeed, despite an increased growth period (two weeks more), total algal biomass was 







fold lower than those in Control communities. In the same way, diatom cellular density in Cu-
exposed  communities was only about 10 cells cm-2, whereas diatom cellular density in 
Control communities reached almost 100,000 cells cm-2, after only three weeks of growth. 
Reduction in algal growth due to chronic metal exposure has been also reported in other 
studies at lower Cu concentrations. Indeed, Serra and Guasch (2009) reported that a reduction 
of 42% in algal biomass occurred after 4 weeks of periphyton development in a 19°C water 
contaminated with Cu at concentrations of 32.5 µg L-1. They also highlighted that this chronic 
Cu exposure level caused a shift in the dominant algal group leading to a replacement of 
diatoms by green algae. This is consistent with the decrease in diatom cellular density 




Figure IV.7. Concentrations (mean ± s.d; n=3) of chlorophyll a (chl a, µg cm−2) of Control and Cu-exposed 
communities at week 3 and 5, for 18°C and 28°C growth temperature. Different lowercase letters indicate 
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Figure IV.8. Cellular density  (mean ± s.d; cells cm-2; n=3) of live diatoms and other microalgae of Control and 
Cu-exposed communities at week 3 and 5 for 18°C and 28°C growth temperature. Different lowercase letters 
indicate significant differences (p<0.05) between thermal and Cu exposure contexts. 
 
In our study, despite the significant effects of chronic Cu exposure on phototrophic 
periphyton structure, no functional effect was observed at 18°C, since PSII yield values were 
similar between Control and Cu-exposed communities (p>0.05) (Fig IV.9.). Such a lack of 
effect at 18°C, suggest that Cu-exposed communities were able to cope with Cu exposure 
during growth, despite clear changes in community structure. As suggested by Guasch et al. 
(2002) and Serra and Guasch (2009), the structural changes following chronic toxicant 
exposure could be more prominent than physiological damage, supporting the hypothesis that 
periphyton could maintain a constant photosynthetic yield, although a large part of the algal 
biomass (mostly composed of sensitive species) was lost due to chronic exposure to Cu. 
However, yield values reflect physiological states of cells and not the total photosynthetic 
activity; so, it can be hypothesized that the total photosynthetic activity of Cu-exposed 
communities decreased due to the fall in the total algal biomass. Such an hypothesis is 
consistent with the results of Navarro et al. (2008), who suggested that the increase in the 
tolerance of a community exposed to a stressor would generate a cost of adaptation, which 
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Figure IV.9. PSII yield (mean ± s.d, in relative unit; n=3) of Control and Cu-exposed communities at week 3 
and 5 for 18°C and 28°C growth temperature. Different lowercase letters indicate significant differences 
(p<0.05) thermal and Cu exposure contexts  
 
In our experiment, PICT results obtained with communities growing at 18°C reflected 
an adaptation of phototrophic periphyton to Cu following their chronic exposure to this 
toxicant (Table IV.3.). Indeed, at 18°C, Cu-exposed communities had a 18-fold higher 
tolerance level to Cu (EC50 of 44.8 ±14.1 mg Cu L-1) than Control communities (EC50 of 2.6 
±0.3 mg Cu L-1), supporting the hypothesis of a selection of more tolerant species.Likewise, 
Soldo and Behra (2000) reported a tolerance increase of phototrophic periphyton communities 
after 12 weeks of exposure to 63.5 µg  Cu L-1 (nominal concentration), with EC50 values close 
to 9.5 mg L-1, in contrast to EC50 of Control communities which reached only 1.6 mg L-1. In 
this study, the tolerance levels were measured after 3 and 5 weeks in Control and Cu-exposed 
communities, respectively. Since it was showed that phototrophic periphyton maturation state 
could modify tolerance level to Cu (Lambert et al. 2015), it could be postulated that the 
difference in EC50 values observed in our study between Control and Cu-exposed 
communities at 18°C could have been due to a difference in growth duration. Nevertheless, 
given the fact that the algal growth was clearly delayed by Cu exposure as stated above (Fig 
IV.7.), the difference on growth duration could probably not solely explain the strong increase 
in tolerance level, especially when considering its magnitude.  
To evaluate the influence of the growth temperature during the PICT selection phase, 
we assessed the effect of a 10°C temperature rise on tolerance acquisition of phototrophic 
periphyton communities. The EC50 of Cu-exposed communities at 28°C was more than 30- 
fold lower (1.41 ± 0.14 mg L-1) than those of Cu-exposed communities at 18°C (44.8 ± 14.1 
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in tolerance levels of Cu communities. Since EC50 values were not significantly different 
(p>0.05) from Control communities (0.71 ± 0.41 mg L-1), there was no tolerance acquisition 
in Cu-exposed communities growing at 28°C. Furthermore, PSII yield was almost completely 
inhibited (i.e. 98%) when Cu-exposed communities growing at 28°C were exposed to the 
highest Cu concentrations tested in bioassays (i.e. lower limit); while PSII yield of Cu-
exposed communities growing at 18°C was reduced only by about 64 % (Table IV.3.). 
Moreover, basal PSII yield (i.e. control bioassay C0; upper limit) of Cu-exposed communities 
was lower at 28°C (0.32 ± 0.03) than those at 18°C (0.53 ± 0.01) (p<0.05). The same 
significant decrease in PSII yield between 18°C- and 28°C- Cu-exposed communities was 
also observed when the measurement was performed immediately after periphyton sampling 
in the microcosms (Fig IV.9.). This strong decrease in PSII yield revealed a significant effect 
of the temperature increase on the physiological state of the phototrophic communities 
chronically exposed to Cu. Such an effect could have weakened the Cu-exposed communities 
growing at 28°C, decreasing their capacities to tolerate a subsequent acute exposure to copper, 
as suggested from the PICT measurement results. In Control communities, the 10°C 
temperature rise also led to a significant decrease of PSII values (p<0.05) (Fig IV.9.), 
highlighting a direct inhibitory effect of temperature (applied alone) on photosynthesis.  
This finding is inconsistent with the results of Baulch et al. 2005, who reported an 
increase in photosynthetic activity of periphyton when temperature increased by 4.5°C (with 
initial temperature ranging between 9.3°C and 14.3°C). However, the thermal optimum for 
photosynthesis varies according to algal species (Necchi et al. 2004). This means that, at 
community scale, the impact of a rise in temperature could vary according to the taxonomic 
composition and to the thermal gradient tested.  In our case, the 10°C temperature rise 
probably exceeded the threshold for community tolerance with regard to temperature; in 
contrast to the study of Baulch et al. 2005, where the temperature rise was in the range of the 
thermal optimum for photosynthesis (i.e. 20 – 25°C according to these authors). Consequently, 
besides an already strong sensitivity of Control communities to Cu at 18°C, the temperature 
increase seemed to also increase their sensitivity to Cu according to the lower EC50 value at 
28°C (0.71 ± 0.41 mg L-1) than at 18°C (2.58 ± 0.31 mg L-1), even if this difference was not 
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2.58 ± 0.31 (a)
2.01 ± 0.41 (a)
0.71 ±  0.41 (a) 
1.35 ± 0.68 (a)
44.82 ± 14.13 (a)
40.02 ± 2.32 (a)
1.41 ± 0.14 (b)
1.76 ± 0.90 (b)
Slope 
0.57 ± 0.11 (a)
0.64 ± 0.09 (a)
1.09 ± 0.47 (a)
1.00 ± 0.45 (a)
1.90 ± 0.37 (a)
2.34 ± 0.20 (a)
1.00 ± 0.38 b)
0.89 ± 0.30 (b)
U
pper lim
it (yield; relative unit)
0.52 ± 0.01 (a)
0.56 ± 0.02 (a)
0.46 ±  0.02 (a)
0.45 ± 0.07 (a)
0.53 ± 0.01 (a)
0.52 ±0.01 (a)
0.32 ± 0.03 (b)
0.28 ± 0.07 b)
Low
er lim
it (yield; relative unit)
0.00 ± 0.00 (a)
0.00 ± 0.00 (a)
0.00 ±  0.00 (a)
0.03 ± 0.05 (a)
0.19 ± 0.06 (a)
0.15 ± 0.04 (a)
0.01 ± 0.01 (b)
0.00 ± 0.01 (b)
PSII (%
 of control)
100 ± 0 (a)
100 ± 0 (a)
100 ± 0 (a)
93 ± 13 (a)
64 ± 11 (a)
71 ± 8 (a)
98 ± 3 (b)











This increase in the sensitivity towards Cu at higher temperature in both control and 
Cu-exposed phototrophic communities could also originate from structural changes. Indeed, 
in our experimental conditions, both Cu exposure and the +10°C temperature increase were 
important drivers in phototrophic community evolution. With long term Cu exposure, diatoms 
were almost eliminated from the community: at 18°C, diatoms represented 27.2 ± 6.7 % of 
the unexposed microalgal community and their mortality was low (4.4 ± 0.4 %), whereas they 
only accounted for 0.01 ± 0.00 % of the Cu-exposed communities (with a mortality of 15.7 ± 
9.7 %). On the other hand, the +10°C increase in temperature led to changes in the growth 
forms of green algae and cyanobateria. Indeed at 18°C, in control and Cu-exposed 
communities, non-diatom algae were mostly solitary or forming short 3-5 celled fragments, 
whereas the higher temperatures favored long filamentous colonies.  
However, the +10°C temperature increase could have favoured the development of 
species tolerant to a wide range of stresses (including Cu exposure); whereas at a temperature 
similar to field temperature (i.e. 18°C), species community composition was more likely to be 
driven by other factors, such as biotic relationships and contrasted competitive ability under 
Cu-challenged conditions (Morin et al. 2015). This hypothesis, supported by the dose-
response curve obtained with Cu-exposed communities (Fig IV.10b.; Table IV.3.), suggests 
that green algae and cyanobacteria are more tolerant to Cu. The more heterogeneous algal 
community growing at 18°C, mostly composed of solitary cells probably with different 
sensitivity levels to Cu, could explain the higher tolerance to low Cu concentrations and the 
sharp decrease in PSII yield around the EC50, as shown by the significantly higher slope 
(Table IV.3.) at 18°C (1.90 ±0.37) than at 28°C (1.00 ±0.38) (p<0.05). In contrast, the 
community growing at 28°C could be composed of more homogeneous algal community (i.e. 
similar tolerance levels to Cu), and the cell association in large colonies may have contributed 
to reducing direct cell exposure (lower surface in contact with the medium). 
Accordingly, these results suggest that, in our experimental conditions, temperature 
and metal stress acted antagonistically on community tolerance acquisition, with a reduced 
tolerance to copper of the Cu-exposed communities grown at 28°C. These results are quite 
divergent from the study of Lambert et al. (submitted), which revealed a selection of more 
Cu-tolerant diatom species, when temperature increased from 8°C to 23°C. However, in this 
previous study, the experimental conditions during the selection phase were different, with 
lower Cu concentrations (15 µg L-1) and different periphyton inoculum (sampled in winter). 
Moreover, the temperatures considered in Lambert et al. (submitted) cannot be considered as 
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extreme temperatures since they may be found in the Morcille river over the year. In contrast, 
in the present study, communities were exposed to an extreme temperature, which is very 
rarely detected in this type of river (e.g. 26.9°C recorded on 21/07/2015; 6:00 pm on the 
downstream section of the Morcille River) as well as to a very high Cu exposure level. Taken 
together, all these results underlined that the magnitude and the direction of the influence of 
temperature on the acquisition of microbial tolerance toward Cu probably depend on various 
parameters such as the initial community composition and the sensitivity of the most 
thermotolerant species to Cu, as well as the stress conditions (i.e. Cu concentrations, exposure 
duration, range of temperatures…). 
 
3.3.2. Temperature influence on tolerance measurement 
 
Beside the influence of growth temperature on tolerance acquisition, we also evaluated 
the influence of incubation temperature on the PICT detection phase during short-term 
toxicity tests. Accordingly, phototrophic periphyton communities were incubated for 2 hours 
with the toxicant at their respective growth temperature (18°C or 28°C), and at an 
intermediate temperature (23°C) (Fig IV.6.). 
When short-term toxicity tests were performed at 18 and 23°C for Control and Cu-
exposed communities growing at 18°C, upper limits (i.e yields of uncontaminated control 
assay; C0) were similar whatever the incubation temperatures tested (p>0.05) (Table III.2.), 
suggesting a lack of direct effect of short-term incubation temperature on basal photosynthetic 
yields. Moreover, incubation temperature did not have any effect (p>0.05) on the lower limit 
and the slope of dose-response curves (Fig IV.10., Table IV.3.). Also, there was no significant 
difference between EC50 values obtained by performing short term toxicity tests at 18 or 23°C 
(p>0.05), for both Control (i.e. about 2 mg L-1) and Cu-exposed (i.e. about 40 mg L-1) 
communities. In the same way, at growth temperature of 28°C, there was no significant 
difference between EC50 values obtained for short term toxicity tests performed under 28 and 
23°C (p>0.05), both for Control (i.e. about 1 mg L-1) and Cu-exposed (i.e. about 1.5 mg L-1) 
communities. Accordingly, our results demonstrated that there was no influence of a 5°C 
variation in incubation temperature applied during short-term toxicity tests on the tolerance 





Figure IV.10. Dose–response curves showing inhibition of PSII yield with increasing concentrations of copper 
for Control and Cu-exposed communities, at week 3 (a) and week 5 (b), respectively. For each treatment, first 
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Our investigation on the influence of experimental conditions on PICT measurement 
addresses the challenge of improving the standardization of PICT approaches in view of 
promoting their integration within regulatory frameworks to assess ecological and chemical 
status of aquatic ecosystems (Tlili et al. 2015). In our experimental context and given the lack 
of influence of temperature during short-term incubation, we demonstrated that tolerance 
measurements could be performed at a fixed intermediate temperature, without interfering in 
the result interpretation. However, in the field, temperature can vary by more than 10°C 
between winter and summer, and also at the daily scale. For example, the difference between 
maximum and minimum daily water temperature of the Bela River at Podbanske (Slovakia) 
can reach up to 7 °C during sunny summer days (Pekàrovà et al. 2011). Thus, it will be 
necessary to further testing the influence of incubation temperature in a context of higher 
differences in growth temperature (i.e. a difference in temperature of more than 5°C between 
growth and incubation temperature).  
Moreover, in order to improve standardization of protocols, it would be important to 
evaluate pH effects on tolerance measurement. Indeed, in toxicity tests, pH values can vary 
between studies according to the used medium. In fact, pH strongly influence metal 
bioavailability and modify Cu effects on the periphyton (Serra et al. 2010). Likewise, it was 
shown that nutrients, in particular phosphorus, could limit Cu effects on periphyton because 
of the interaction between these two elements (i.e. competition) (Guasch et al. 2004). Thus, 
these observations raise question about the possible use of a standardized medium for 
tolerance measurements to limit possible changes in the bioavailability of toxicants (Tlili et 




This microcosm study highlighted that a 10°C temperature rise during the growth period 
of periphyton induced functional and structural effects on phototrophic communities, 
whatever the Cu exposure levels. Such effects led to an increase in their sensitivity to Cu 
especially in communities chronically exposed to this metal. It means that temperature greatly 
influenced the tolerance acquisition during the selection phase of the PICT approach. 
Conversely, the incubation temperature applied during short-term toxicity tests did not affect 
tolerance measurement, in the range of temperature tested (i.e. a difference in temperature of 
5°C between growth and incubation temperature). However, more investigation is needed to 

conclude on the influence of temperature incubation on tolerance measurement, especially in 
a context of higher differences in the temperatures applied during chronic exposure to Cu.  
Globally, results of this study argue for more studies aiming at better assessing the 
impact of environmental factors, such as temperature, on PICT response. It could help to 
better distinguish the effects of toxicants from those resulting of these other parameters, 


































Les résultats de la première étude (article 2) ont mis en évidence une très faible influence 
de la durée d’exposition, dans les tests de toxicité aiguë (2, 4 et 6 h), sur la mesure des 
niveaux de tolérance des communautés phototrophes de biofilm au Cu, exprimée en CE10 et 
CE50, sur la base de l’inhibition de l’efficacité photosynthétique (p>0,05).  
En revanche, nous avons montré que la concentration de la suspension de biofilm, utilisée 
lors des tests de toxicité (évaluée par mesure de la concentration en chl a et du poids sec), est 
un paramètre crucial, qui conditionne les niveaux de tolérance au Cu mesurés. En effet, une 
régression linéaire positive significative a été observée entre le niveau de tolérance mesurée 
(CEx) et la concentration de la suspension de biofilm, sur la base de la mesure des 
concentrations en chl a (pour la mesure de la CE50 : à 3 semaines, r2 = 0,92, p<0,05 ; à 5 
semaines, r2 = 0,88, p<0,05). Néanmoins, la mesure des niveaux de tolérance au Cu est plus 
variable pour les concentrations plus élevées en suspension de biofilm (i.e. entre 7000 et 2300 
µg chl a L-1). Ceci est majoritairement dû à la difficulté d’homogénéiser la suspension de 
biofilm, lorsque sa concentration est élevée ; ce qui induit une plus grande variabilité entre les 
réplicats analytiques, utilisés lors du test de toxicité aiguë. 
En complément, nos résultats ont montré une variabilité des niveaux de tolérance au 
Cu avec le stade de maturation du biofilm (entre 3 et 5 semaines de croissance). Ainsi, la 
maturité du biofilm conditionne la pente de la régression linéaire observée entre les niveaux 
de tolérance et la concentration en suspension utilisée. Or, la maturité du biofilm découle des 
caractéristiques intrinsèques du biofilm, qui évoluent au cours de son développement (ex : 
développement de la matrice EPS, évolution de la composition des différents assemblages du 
biofilm) et qui sont fortement conditionnées par les paramètres physico-chimiques du milieu. 
Ainsi, de manière plus générale, les niveaux de tolérance dépendent des caractéristiques 
générales du biofilm considéré. La pente de la régression linéaire étant variable selon les 
caractéristiques du biofilm, il est difficile de concevoir une normalisation des données, a 
posteriori. Il nous apparaît donc plus rigoureux de standardiser a priori les concentrations en 
suspension de biofilm utilisées dans les tests de toxicité aiguë.  
 
Ainsi, cette étude nous a permis d’optimiser les protocoles de tests de toxicité aiguë, 
utilisés afin d’évaluer les niveaux de tolérance des communautés phototrophes de biofilm au 
Cu, sur la base de la mesure de l’efficacité photosynthétique (Fig IV.11.). Nous avons décidé 

de fixer une concentration en suspension de 2000 µg chl a L-1 (sur la base des mesures 
effectuées à l’aide du PhytoPam).  
 
Enfin, compte tenu de l’absence d’effet significatif de la durée d’exposition sur la 
mesure des niveaux de tolérance au Cu des communautés phototrophes de biofilm, nous 
avons choisi 2 h (i.e. durée la plus courte testée) comme durée d’incubation optimale. En effet, 
il est primordial dans les approches PICT de privilégier des durées d’incubation courtes, lors 
des tests de toxicité, afin de limiter, autant que possible, les changements dans la communauté, 




Figure IV.11. Protocole optimisé des tests de toxicité aiguë (phase de détection de l’approche PICT), 
permettant d’évaluer la sensibilité des communautés phototrophes de biofilm au Cu, sur la base de la mesure de 
l’efficacité photosynthétique. D, dilution de la suspension de biofilm. 
 
Les résultats de la seconde étude (article 3) ont montré que la température 
d’incubation, durant l’exposition aiguë (i.e. variation de ± 5°C), n’avait pas d’incidence sur 
les niveaux de tolérance mesurés, dans la gamme de températures de croissance testée (i.e. 18 
et 28°C). Cette gamme de températures correspond à celle testée dans l’étude du chapitre VI, 
qui vise à répondre à l’hypothèse d’une influence de la température sur la sensibilité des 
communautés phototrophes au Cu. Pour cette étude, nous avons donc choisi de réaliser les 
tests de toxicité à la température intermédiaire de 23°C. De cette manière, quel que soit le 
contexte d’exposition chimique et thermique testé, le protocole utilisé est identique, 
simplifiant ainsi la réalisation des tests de toxicité aiguë.   
 
 Les résultats de cette seconde étude ont également montré que l’augmentation de la 












communautés phototrophes, quel que soit le contexte d’exposition au Cu. Ces effets de la 
température sur la structure et le fonctionnement des communautés phototrophes ont entraîné 
une diminution des niveaux de tolérance des communautés phototrophes au Cu. Cependant, 
cette diminution était plus marquée pour les communautés phototrophes exposées au Cu 
(niveau de tolérance 30 fois plus faible à 28°C qu’à 18°C), que pour les communautés non 
exposées (niveau de tolérance 4 fois plus faible à 28°C qu’à 18°C). L’influence de la 
température sur l’acquisition de la tolérance au Cu des communautés phototrophes de biofilm 
sera discutée, plus en détails, dans les chapitres VI et VII. 
 
En complément, des développements méthodologiques ont été réalisés afin d’évaluer 
le rôle de la MO d’origine microbienne sur l’exposition au Cu du biofilm, en vue de répondre 
à l’hypothèse d’une diminution de la bioaccumulation du Cu avec l’augmentation de la 




































































































































1. Contexte et objectifs des développements méthodologiques 
 
La principale hypothèse proposée pour expliquer la diminution de la bioaccumulation 
du Cu avec l’augmentation de la température, observée lors de notre première étude (Chapitre 
III), était celle d’une augmentation de la complexation du Cu avec les substances 
polymériques extracellulaires (EPS), ces EPS étant sécrétés par le biofilm, sous forme 
d’exsudats algaux ou de matrice, dans le cadre de mécanisme de protection au Cu (voir 
Chapitre I, § 2.3.3.).  
Dans les cours d’eau, même si les apports de MO sont majoritairement d’origine 
allochtone (i.e. issue de la production primaire de l’écosystème terrestre environnant et des 
sources en amont) (Robert et al., 2005 ), les EPS constituent une source importante en MOD 
autochtone (i.e. issue de la production primaire au sein même de l’écosystème) (Flemming 
and Wingender, 2001), puisqu’elles représentent plus de 25% de l’apport total en MOD 
(Wilkinson et al. 1997). L’influence des EPS sur le devenir des métaux, dans les milieux 
aquatiques, est donc non négligeable (Bhaskar and Bhosle, 2006). Ainsi, compte tenu de leur 
rôle clé dans la spéciation et la biodisponibilité du Cu, et du développement plus important de 
la matrice EPS avec l’augmentation de la température observée par Di Pippo et al. (2012), 
nous avons posé l’hypothèse d’une augmentation de la complexation du Cu avec la matrice 
EPS lors de l’augmentation de la température ; une telle séquestration du Cu permet de 
protéger la cellule de l’internalisation du Cu et de sa toxicité. Afin de tester cette hypothèse, il 
était donc nécessaire d’appliquer un protocole d’extraction des EPS, en vue de mesurer les 
concentrations en Cu dans cette fraction du biofilm. Il était important de conserver, en 
parallèle, notre méthode interne (voir Chapitre II,  2.2.2.), utilisée dans le cadre de la 
précédente étude du Chapitre III, qui permettait d’évaluer les concentrations en Cu total, mais 
aussi les concentrations en Cu « externalisé » et « internalisé ». Le couplage de ces deux 
méthodes offre, ainsi, une analyse plus complète de l’exposition des communautés de biofilm 






2. Stratégie expérimentale 
 
Afin de mesurer les concentrations métalliques dans les EPS, nous avons choisi de 
nous appuyer sur une méthode d’extraction des EPS préalablement testée par Aguilera et al. 
(2008). L’étude d’Aguilera et al. (2008), réalisée sur des biofilms de rivière, avait pour but de 
comparer l’efficacité de quatre méthodes d’extraction de la matrice EPS, en vue de doser, in 
fine, les concentrations de différents métaux (i.e. Fe, Al, Cr, Co, Ni, Cu, Zn, As, Cd et Pb), 
dans deux fractions d’EPS distinctes, à savoir : 
- la fraction colloïdale, qui correspond aux EPS faiblement liées à la cellule,  
- et la fraction capsulaire, qui regroupe les EPS fortement liées à la cellule (voir 
Chapitre I, § 2.3.3.).  
 
Dans cette étude, les différentes méthodes d’extraction d’EPS ont été comparées et ont 
permis de confirmer qu’il n’existe pas de méthode universelle pour l’extraction de la matrice 
EPS, ce constat étant largement souligné par bon nombre d’auteurs (ex : Liu and Fang, 2002 ; 
Comte et al. 2006 ; D’Abzac et al. 2010). En effet, la quantité et la composition de la matrice 
EPS extraite dépendent fortement de la méthode utilisée. Liu and Fang (2002) ont montré, par 
exemple, que les quantités d’EPS obtenues variaient entre 26 mg (centrifugation seule) et 165 
mg (extraction à l’EDTA), selon la méthode d’extraction appliquée. Ils ont ainsi mis en 
évidence les conséquences du manque de standardisation de la procédure et donc 
l’impossibilité de comparer les résultats entre études. De plus, selon la méthode d’extraction 
appliquée, une lyse cellulaire plus ou moins importante peut se produire, entraînant ainsi une 
incertitude sur la fraction des EPS obtenue. Ainsi, il est important que la méthode utilisée 
confère un bon compromis entre lyse cellulaire et rendement d’extraction de la matrice EPS. 
Aguilera et al. (2008) suggèrent donc d’utiliser différentes méthodes d’extraction des EPS, 
afin de prendre en compte cette incertitude. Cependant, au regard de la quantité de biomasse 
nécessaire (i.e. 1,5 g de biofilm lyophilisé) pour réaliser ces extractions, il n’a pas été possible 
d’appliquer plusieurs méthodes d’extraction dans notre étude. Nous nous sommes donc 
focalisés sur le choix de la méthode d’extraction qui conférait le meilleur compromis entre 
lyse cellulaire et rendement d’extraction des EPS. 
Ainsi, dans l’étude d’Aguilera et al. (2008), cinq méthodes d’extraction ont été 
comparées. Trois méthodes d’extraction reposaient sur l’utilisation d’agents extractants, tels 
que : de l’eau Ultrapure MilliQ®, une solution de NaCl à 20 g L-1 et une solution d’EDTA 
(agent chélatant) à 10 mM, et deux méthodes d’extraction reposaient sur l’utilisation de 

résines échangeuses de cations : Dowex et Crown ether. Les résultats obtenus ont montré une 
efficacité d’extraction similaire entre toutes les méthodes testées. Cependant, les méthodes 
utilisant l’EDTA ou le NaCl ont permis d’extraire une proportion en carbohydrates plus 
élevée. Or, ces carbohydrates sont les principaux groupes fonctionnels impliqués dans la 
fixation des métaux (voir Chapitre I, § 2.3.3.). Ainsi, l’utilisation de l’EDTA ou du NaCl 
permet d’extraire des concentrations métalliques un peu plus élevées. De cette manière, les 
auteurs ont suggéré que les concentrations en Cu mesurées dans les EPS reflétaient plus 
justement les concentrations mesurées dans le milieu. La méthode d’extraction qui repose sur 
l’utilisation de l’EDTA conférait, de plus, un bon compromis entre extraction et lyse 
cellulaire, au vu des concentrations utilisées (i.e. concentration en EDTA réduite à 10 mM, 
soit 10 fois moins élevée que celle appliquée pour l’extraction des métaux sur du matériel 
biologique marin).  
 
Au regard de ces résultats, nous avons donc choisi d’appliquer la méthode d’extraction 
à  l’EDTA (10 mM). De plus, cette méthode se rapproche de la méthode interne appliquée, 
puisque celle-ci repose sur le même agent extractant, mais utilisé à une concentration plus 
faible  (4 mM). De cette manière, le couplage de ces deux méthodes semble approprié. 
 
Le protocole complet, décrit dans l’étude d’Aguilera et al. (2008), est le suivant : 
- Lyophilisation de la suspension de biofilm 
- Ajout de 5 mL d’eau déminéralisée au biofilm préalablement lyophilisé (1,5 g poids sec) 
- Agitation (20 - 30 rpm), pendant 20 minutes, à température ambiante 
- Centrifugation (4000 g), pendant 15 minutes, à température ambiante 
- Récupération du surnageant, correspondant à la fraction colloïdale 
- Ajout de 5 ml d’EDTA (concentration finale de 10 mM) 
- Agitation (20 - 30 rpm), pendant 3 h, à température ambiante 
- Centrifugation (16000 g), pendant 20 minutes, à température ambiante 
- Récupération de la suspension, correspondant à la fraction capsulaire 
 
Dans ce protocole, la fraction EPS colloïdale est récupérée suite à l’incubation du 
biofilm avec de l’eau déminéralisée. L’ajout, dans un second temps, de l’EDTA (10 mM, 3 h) 
au culot conservé permet de récupérer la fraction EPS capsulaire, qui correspond aux EPS 
fortement liés aux cellules microbiennes (Fig V.1.). Cela permet donc de mesurer les 
concentrations métalliques dans cette fraction.  

Dans notre méthode interne, qui repose sur la filtration d’un échantillon frais et non pas sur 
une série de centrifugation d’un échantillon lyophylisé (remis en suspension par un agent 
chélateur, tel que l’eau déminéralisé ou l’EDTA), l’EDTA, utilisé à une concentration de 4 
mM avec un temps de contact de 10 min, permet d’éliminer la fraction dite « externalisée »
(Fig V.1.). Ainsi, après traitement à l’EDTA, filtration et minéralisation de l’échantillon, seule 
la concentration en Cu dans la fraction dite « internalisée » est mesurée.  
En parallèle, la filtration et la minéralisation de l’échantillon sans ajout d’EDTA, permet de 
mesurer la concentration en Cu dans la fraction totale. Ainsi, en soustrayant la concentration 
en Cu totale de la concentration en Cu dit « internalisé », il est possible de calculer la 
concentration en Cu dans la fraction dite « externalisée » (voir Chapitre II,  2.2.2.). Il est 
également possible de mesurer directement la concentrations en Cu dans cette dernière 
fraction en analysant le Cu dans l’éluat, récupéré après l’extraction à l’EDTA. 

 
Figure V.I. Comparaison de la méthode décrite dans l’étude d’Aguilera et al. (2008) et de la méthode interne. 
  
Afin de pouvoir coupler les deux méthodes, en vue d’évaluer de manière plus 
complète la bioaccumulation du Cu, il était intéressant de comparer la fraction dite 
« externalisée » obtenue avec la méthode interne et les fractions colloïdales et capsulaires, 






































définition, étant susceptibles de se recouper. Cependant, afin de pouvoir interpréter 
correctement les concentrations en Cu dans les différentes fractions du biofilm, obtenues avec 
ces deux méthodes, il était nécessaire d’évaluer au préalable (i) l’influence possible de l’état 
de la suspension de biofilm utilisé (lyophilisé ou frais) et (ii) l’influence possible des 
concentrations en EDTA, sur la mesure des concentrations en Cu. Ainsi, afin de tester le 
premier point, la méthode interne, réalisée à partir de biofilm frais (Protocole 1), a été 
comparée à la méthode interne, réalisée sur biofilm lyophilisé (Protocole 2). Concernant le 
second point, celui-ci a été testé en comparant le protocole décrit dans l’étude d’Aguilera et al. 
(2008), réalisé à une concentration en EDTA de 10 mM, avec un temps de contact de 3 h 
(Protocole 4), à ce même protocole, mais dit « adapté », puisque réalisé à une concentration 
en EDTA de 4 mM (i.e. concentration identique au Protocole 1), mais en conservant toutefois 
un temps de contact identique de 3 h (Protocole 3). Les quatre protocoles testés sont 
schématisés sur la figure V.2. 
 
 
Figure V.2. Description des 4 protocoles, testés au cours de développements méthodologiques. Les deux 
doubles flèches rouges soulignent les comparaisons, deux à deux, des protocoles 1 et 2 et des protocoles 3 et 4. 
Afin de comparer ces 4 protocoles deux à deux, des microcosmes de laboratoire ont été 
inoculés avec une suspension de biofilms prélevés en amont de la rivière Morcille (voir 
Chapitre II, § 1.1. et § 1.2.). Les microcosmes, contaminés en Cu à une concentration proche 
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= Fraction Totale et 
« internalisée » 
 Dosage Éluat 
= Fraction 
« Externalisée » 
EDTA 4mM  
Dosage Filtre 
= Fraction 
« Internalisée » 
Dosage Éluat 
= Fraction 




Colloïdale et Capsulaire 
Dosage Culot 




Colloïdale et Capsulaire 
Dosage Culot 
= Fraction Intracellulaire 
 Filtration 20 mL de suspension sans EDTA  
 Fraction Totale 
 Filtration 20 mL de suspension avec EDTA 4 mM 
(agitation 10 mn, température ambiante) 
 Fraction « Internalisée » 
  Fraction « Externalisée » 
Suspension lyophilisée et remise en suspension 
 
 Filtration 20 mL de suspension avec EDTA 4 mM 
(agitation 10 mn, température ambiante) 
 Fraction « Internalisée » 
  Fraction « Externalisée » 
Suspension lyophilisée + 10 mL eau déminéralisée   
(agitation, 20 min, température ambiante) 
Centrifugation, 4000 g, 15 min 
    Surnageant  Fraction Colloïdale 
Culot + EDTA 4 mM 
(agitation, 3 h, température ambiante) 
Centrifugation, 14000 g, 20 min 
               Surnageant  Fraction Capsulaire 
Culot  Fraction Intracellulaire 
Suspension lyophilisée + 10 mL eau déminéralisée   
(agitation, 20 min, température ambiante) 
Centrifugation, 4000 g, 15 min 
    Surnageant  Fraction Colloïdale 
Culot + EDTA 10 mM 
(agitation, 3 h, température ambiante) 
Centrifugation, 14000 g, 20 min 
               Surnageant  Fraction Capsulaire 
Culot  Fraction Intracellulaire 

de 15 µg L-1, ont été mis en place en triplicats et soumis à température ambiante (~20°C). 
L’eau reconstituée, utilisée dans cette expérimentation (i.e. mélange 1:4 d’eau de forage et 
d’eau déminéralisée ; Chapitre II, § 1.2.2.) a été supplémentée en différents nutriments, à des 
concentrations proches de celles mesurées dans la rivière Morcille (voir Chapitre II, § 1.2.2) 
et renouvelée chaque semaine. Les EPS ont été extraits, après 5 semaines de développement 
du biofilm, afin de mesurer les concentrations en Cu dans la fraction dite « externalisée » 
(Protocoles 1 et 2) ou dans les deux fractions EPS obtenues (i.e. colloïdale et capsulaire ; 
Protocoles 3 et 4) et dans la fraction intracellulaire (Protocoles 1 à 4). La figure V.3. présente 
le calendrier expérimental suivi. 

Figure V.3. Calendrier expérimental. Le point bleu représente le point de prélèvement du biofilm en vue 
d’analyser le Cu dans les différentes fractions du biofilm (Cu lié aux EPS et Cu intracellulaire). Le changement 
d’eau est représenté par un trait vertical noir plein. Le trait vertical noir, en pointillés, marque l’absence de 






























3.  Développement d’une méthode d’analyse des concentrations en 
cuivre complexé avec la matrice EPS et internalisé  
 
La figure V.4. présente, pour les 4 protocoles testés, les concentrations en Cu mesurées 
dans les différentes fractions du biofilm. Des concentrations en Cu similaires ont été mesurées 
dans la fraction totale pour les quatre protocoles testés (comprises entre 177 et 193 µg g-1 ps ; 
concernant les protocoles 3 et 4, la fraction totale correspond à la somme des trois fractions 
mesurées ). La comparaison des résultats issus des Protocoles 1 (Fig V.4.A.) et 2 (Fig V.4.B.) 
montre que les concentrations en Cu sont similaires entre les échantillons frais et ceux 
préalablement lyophilisés, quelle que soit la fraction considérée. De même, la comparaison 
des résultats issus des Protocoles 3 (Fig V.4.C.) et 4 (Fig V.4.D.), montre que les 
concentrations en EDTA utilisées n’ont pas d’influence sur la mesure des concentrations en 
Cu, quelle que soit la fraction considérée.  
En revanche, la comparaison de notre méthode interne (Protocole 1) à la méthode issue de 
l’étude d’Aguilera et al. (2008) (Protocole 3), montre que les concentrations en Cu mesurées 
dans la fraction dite « externalisée » étaient similaires aux concentrations en Cu mesurées 
dans la fraction colloïdale, suggérant ainsi que ces deux fractions – a priori définies 
différemment opérationnellement - sont en fait identiques (Fig V.4.). Par conséquent, la 
méthodologie interne, utilisée jusqu’alors, ne permet qu’une mesure des concentrations en Cu 
au sein de la fraction d’EPS faiblement liées à la cellule, et non pas une mesure complète des 
concentrations en Cu de la fraction externalisée. Par déduction, la fraction dite « internalisée », 
obtenue avec ce même Protocole 1, comprend à la fois les concentrations en Cu mesurées 
dans la cellule (i.e. fraction intracellulaire) et les concentrations en Cu mesurées dans la 
fraction d’EPS fortement liées à la cellule (i.e. capsulaire). Ceci est confirmé au regard des 
résultats (Fig V.4.) puisque la concentration moyenne en Cu obtenue en additionnant celle 
mesurée dans la fraction intracellulaire et celle mesurée dans la fraction capsulaire à partir du 
Protocole 3 (168 ± 6 µg g-1 ps) est similaire à la concentration moyenne en Cu mesurée à 
partir du Protocole 1 dans la fraction internalisée (158 ± 25µg g-1 ps). 
Dans le cadre de la méthode interne,  il est donc plus juste de parler de fraction adsorbée (ou 
échangeable) que de fraction externalisée. Comme nous avons montré précédemment que la 
concentration en EDTA (4 mM et 10 mM) n’avait pas d’influence sur la mesure des 
concentrations en Cu dans la fraction capsulaire, nous pouvons en déduire que la non-
extraction de cette fraction capsulaire avec la méthode interne est due à un temps d’exposition 
trop court à l’EDTA 4 mM (10 min au lieu de 3 h dans le Protocole 3). De même, il n’est pas 

justifié de parler de fraction dite « internalisée », puisque celle-ci regroupe la fraction 
internalisée et la fraction capsulaire.  

Figure V.4. Concentrations moyennes en Cu (µg g-1 ps ; n=3) mesurées dans les différentes fractions ciblées, 
obtenues selon le protocole 1 (A), le protocole 2 (B), le protocole 3 (C) et le protocole 4 (D). 
 
Ainsi, d’après l’ensemble des résultats obtenus, le Protocole 3, adapté de l’étude 
d’Aguilera et al. (2008), permet de mesurer les concentrations en Cu dans les différentes 
fractions du biofilms (Fig V.5.), à savoir : 
- les deux fractions de la matrice EPS (colloïdale et capsulaire), ce qui permet 
d’évaluer la capacité de la matrice EPS à séquestrer le Cu et à protéger ainsi la cellule de la 
toxicité métallique, et  





























































































Figure V.5. Schématisation des différentes fractions du biofilm dans lesquelles sont mesurées les concentrations 
en Cu, à l’aide du Protocole 3.  
Nous avons donc utilisé cette méthodologie dans la suite de nos travaux (Chapitre VI), 
afin de mieux appréhender l’influence des conditions thermiques sur l’exposition des 




































































































Dans le cadre de l’étude du chapitre III, qui visait à appréhender l’influence d’une 
augmentation de la température sur la réponse au Cu de communautés phototrophes de 
biofilm, prélevées en hiver, deux hypothèses ont été posées pour expliquer la réduction des 
effets observés du Cu avec la hausse thermique. En effet, suite à la modification de la 
composition des assemblages de diatomées observée, nous avons suggéré un recrutement 
d’espèces co-tolérantes au Cu et à la température (hypothèse 1). Cependant, le lien entre le 
changement de structure des assemblages de diatomées et la diminution de la sensibilité des 
communautés phototrophes au Cu n’a pas pu être directement établi, puisque ce niveau de 
sensibilité n’a pas été évalué. De plus, au vu de la diminution de la bioaccumulation du Cu 
observée, nous avons supposé que l’augmentation de la température diminuait l’exposition 
des communautés de biofilm au Cu (hypothèse 2).  
 
Dans ce chapitre, constitué d’une publication en préparation, en vue d’une soumission 
dans la revue Environmental Pollution  (article 4), nous proposons de valider ou d’infirmer 
les hypothèses posées. Pour cela, des biofilms naturels prélevés en fin d’été (septembre 2014) 
au niveau de la section amont de la rivière Morcille, dans une eau à 18°C, ont été soumis 
pendant 4 semaines à 3 niveaux thermiques (18, 23 et 28°C), en présence ou non de Cu, à une 
concentration proche de celles retrouvées ponctuellement dans la section aval de ce cours 
d’eau (~15 µg/L). La réponse structurale et fonctionnelle des communautés phototrophes de 
biofilm a été évaluée, durant tout le suivi, par mesure de la biomasse algale et de l’efficacité 
photosynthétique.  
 
Pour tester la 1ère hypothèse, nous avons choisi d’appréhender finement le lien entre 
les modifications potentielles de la composition des assemblages de diatomées, qui 
représentent la composante dominante au sein du compartiment phototrophe des biofilms 
étudiés, et le niveau de sensibilité global des communautés phototrophes au Cu. Deux 
questions ont ainsi été abordées : 
- La température influence-t-elle la sensibilité au Cu de communautés 
phototrophes qui n’ont pas été préalablement exposées à ce toxique ?  
 i.e. modifie-t-elle leur vulnérabilité en altérant leur capacité à tolérer une exposition 
au Cu ? 

- La température influence-t-elle la sensibilité au Cu de communautés 
phototrophes exposées chroniquement à ce toxique ?  
 i.e. modifie-t-elle leur capacité d’adaptation en terme d'acquisition de tolérance au 
Cu, dans le cadre du concept « PICT » (Pollution-Induced community tolerance) ? 
 
Ces investigations se sont appuyées sur les développements méthodologiques décrits dans le 
chapitre V. 
 
Pour tester la seconde hypothèse et appréhender, ainsi, l’influence de la température 
sur l’exposition des communautés de biofilm au Cu, la bioaccumulation de ce métal a été 
évaluée, en fin de suivi (4 semaines). Pour ce faire, nous avons intégré la méthodologie 
préalablement développée dans l’étude du chapitre V, permettant de mesurer les 
concentrations en Cu dans la fraction internalisée, responsable de la toxicité cellulaire, ainsi 
que dans les fractions EPS, impliquées dans la protection de la cellule de l’internalisation du 
Cu.  
 
En parallèle, nous avons choisi, dans cette étude, d’aborder la question de l’influence 
de la température sur les niveaux de sensibilité des communautés périphytiques hétérotrophes 
au Cu, afin d’appréhender si l’influence de la température sur les niveaux de sensibilité à ce 
métal s’exerçait de manière comparable sur les communautés phototrophes et hétérotrophes.  
De plus, le fait d’utiliser des biofilms prélevés en fin d’été a permis d’aborder la 
question de la saisonnalité dans leur réponse au contexte multistress étudié. En effet, nous 
avons pu ainsi comparer l’influence de la température sur les effets du Cu sur des 
communautés phototrophes prélevés à deux périodes distinctes de l’année (i.e. biofilm d’hiver, 
Chapitre I et biofilm de fin d’été, présent Chapitre) 
 En complément des résultats décrits dans l’article 4, nous avons aussi évalué 
l’influence de la température sur la réponse génétique du biofilm au Cu, afin d’appréhender 
l’influence de ce paramètre environnemental sur la mise en place de stratégies et de 
mécanismes d’adaptation à l’exposition chronique au Cu, spécifiques aux assemblages 
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Abstract 
In lotic ecosystems, periphyton ensures key ecological functions such as primary production 
and nutrient cycling. In streams subjected to metallic pollutions, dissolved metals such as copper (Cu) 
can functionally impair phototrophic and heterotrophic communities and impact their structure. Such 
effects at community level can ultimately increase community tolerance to Cu, according to the 
concept of pollution-induced community tolerance (PICT). However, driving increase in extreme 
climate events and especially sharp temperature rises can influence periphyton community tolerance to 
Cu.In this context, we proposed to assess in a microcosm study the influence of a temperature increase 
(+5°C and +10°C) on the sensitivity of both phototrophic and heterotrophic periphytic communities to 
Cu, according to their history of chronic exposure to this metal (i.e. Control and Cu-exposed 
communities). Chronic Cu-exposure induced significant changes in the diatom composition without 
major difference between temperatures. Conversely, the temperature increase affected diatom 
assemblage structure of non-Cu-exposed phototrophic communities. Nevertheless, temperature had 
very limited and transitory effects on the Cu-tolerance level of both exposed and non-exposed 
phototrophic communities. In the same way, temperature had no effect, or only a slight but significant 
negative effect, on Cu-tolerance levels of Cu-exposed heterotrophic communities determined from 
bioassays targeting β-glucosidase (β-Glu) and leucine amino peptidase (Lap) activities, respectively. 
In contrast, tolerance levels determined from the same extracellular enzymatic activities revealed a 
strong influence of temperature on the sensitivity of non-Cu-exposed heterotrophic communities 
towards Cu. However, the direction of the temperature influence on the measured sensitivity levels 
was variable according to the kind of the enzymatic activity and CE50 values obtained from β-Glu and 
Lap bioassays were respectively significantly enhanced or reduced with increasing temperatures. Such 
results suggest that changes in temperature can modify the capacity of non-Cu-exposed communities 

to tolerate subsequent Cu exposure. However, the influence of temperature on biofilm tolerance to Cu 
can greatly vary according to the microbial compartment studied (i.e. phototrophic or heterotropic), 
and the measured functional parameters. 
Keywords: Bioaccumulation; Biofilms; Extracellular enzymatic activities; Freshwater; Microbial 






























Despite the development of more sustainable industrial and agricultural practices, surface 
freshwaters are still highly affected by metal pollution (Luoma and Rainbow, 2008). Among 
metals, copper (Cu) is ubiquitously present in such environments as a result of natural and 
anthropogenic processes, including widespread use as a fungicide and weed-killer in both 
conventional and organic agriculture (Serra and Guasch, 2009; Provenzano et al. 2010). 
Copper is an essential micronutrient for organisms due to its role in redox reaction catalysis, 
electron transport, nucleic acid metabolism and various enzymatic activities (Scheinberg, 
1991). Nevertheless, at high concentrations it becomes highly toxic for many aquatic 
organisms (Knezovich et al. 1981). The toxic potential of Cu is illustrated by its predicted no-
effect concentration (PNEC) in water, which is set at 7.8 µg L-1 in the EU (Van Sprang et al. 
2007) but only at 1.6 µg L-1 in France (INERIS, 2015).  
In lotic ecosystems, including agricultural streams, periphyton (or ‘biofilms’) provides 
key ecological functions, like primary production and nutrient recycling (Battin et al. 2003). 
They are composed of phototrophic and heterotrophic microbial communities (including 
microalgae, bacteria, fungi and heterotrophic protists) embedded in a polysaccharide–protein 
matrix. Those microbial communities quickly interact with dissolved chemicals (Sabater et al. 
2007), including Cu. Indeed, chronic exposure to Cu can functionally impair phototrophic and 
heterotrophic communities by reducing photosynthetic (Lambert et al. 2012; Soldo and Behra 
2000) and extracellular enzymatic (Fechner et al. 2010) activities. It can also impact 
community structure following changes in the microbial biomass, the distribution of algal 
classes and taxonomic composition of diatom communities (Morin et al. 2012b; Serra and 
Guasch 2009), and shifts in bacterial diversity (Barranguet et al. 2002 ; Tlili et al. 2010 ; 
Lambert et al. 2012).  Such adverse effects at community level can ultimately increase 
community tolerance to Cu (Soldo and Behra 2000; Tlili et al. 2010), according to the 
concept of pollution-induced community tolerance (PICT), first introduced by Blanck and 
Wängberg (1988).  
In a context of climate change, driving an increase in extreme climate events (Beniston et 
al. 2007; Orlowsky and Seneviratne, 2012; Smith, 2011), acute temperature changes may 
prove to be an additional environmental stressor for freshwater microbial communities 
(Larras et al. 2013). Thus, a temperature increase can modify the response of microbial 
communities to chronic exposure to Cu (Boivin et al., 2005; Lambert et al. submitted). Indeed, 
at heterotrophic community scale, Boivin et al. (2005) observed that periphytic bacterial 

communities growing at 20°C under chronic Cu exposure were 6-fold more tolerant to Cu 
than communities growing at 10°C, due to the possible influence of temperature on Cu 
bioavailability and/or the bacterial sensitivity to this metal. Interestingly, Faburé et al. (2015) 
also showed a tendency toward lower Cu tolerance levels during the colder seasons (spring 
and winter) for bacterial communities of river periphyton chronically exposed to this metal in 
the field. Studying the influence of temperature (from 8°C to 23°C) on the response of 
phototrophic periphytic communities to a 6-week Cu exposure (nominal concentration of 15 
μg L-1), Lambert et al. (submitted) also showed that temperature increase reduced Cu effects 
on community structure and photosynthetic efficiency. The authors postulated that this was 
due to a reduction in Cu exposure at higher temperatures with a decrease in its 
bioaccumulation and also to a possible co-tolerance phenomenon between temperature and 
Cu, leading to the selection of more Cu-tolerant diatom species under temperature increase. 
These results differed from  another recent study which revealed in a PICT approach that 
phototrophic periphytic communities exposed for 5 weeks to 60 µg Cu L-1, became more 
sensitive to Cu when temperature increased from 18°C to 28°C (Lambert et al. in prep). 
Taken together, these studies suggest that the magnitude and the direction of the influence of 
temperature on the acquisition of microbial tolerance towards Cu probably depends on 
various parameters such as the studied communities (i.e. phototrophic or heterotrophic 
microorganisms), the initial community composition and the sensitivity of the most 
thermotolerant species towards Cu, as well as the stress conditions (e.g. Cu concentrations, 
exposure duration, range of temperatures…). 
In this context, research is still needed to better understand the mechanisms which drive 
the influence of temperature on periphyton community sensitivity to Cu. Accordingly, we 
designed a microcosm approach to assess the influence of temperature on sensitivity of both 
phototrophic and heterotrophic periphyton, according to their history of chronic exposure to 
Cu. Natural periphyton communities were submitted for 4 weeks to three different 
temperatures (18, 23 and 28°C) in microcosms contaminated (about 15 µg L-1)or not with Cu. 
The sensitivity levels to Cu were measured using a PICT approach based on bioassays 
targeting phototrophic (photosynthetic activity) and heterotrophic (extracellular enzymatic 
activities) microbial functions. In addition, we assessed structural changes in periphyton by 
measuring algal biomass and photosynthetic efficiency and by performing diatom taxonomic 
analysis. We hypothesized that the increase in temperature could modify microbial 
community structure, thus leading to changes in the capacity of phototrophic and 
heterotrophic communities to tolerate Cu. Accordingly, two main questions were addressed in 

this study: i) Could temperature influence the sensitivity to Cu of Control communities to this 
metal, thus modifying their capacity to tolerate subsequent exposure?  ii) Could temperature 
influence Cu-induced community tolerance during Cu chronic exposure? 
 
2.2. Material and Methods 
2.2.1. Experimental setup 
 
The microcosm experiment was carried out in September 2014 using 18 independent 
glass aquariums (40×20×25 cm) incubated in three polyethylene tanks (250 L, 121 ×81 × 33 
cm) containing water thermoregulated at 18°C (which was close to the average seasonal 
temperature of the Morcille river water during the initial periphyton sampling), 23°C and 
28°C, respectively. In each tank, 6 microcosms were filled with reconstituted water consisting 
of 3:1 (v/v) distilled water:groundwater, supplemented with nutrients in order to adjust the 
conductivity (i.e. about 180 µS cm-1) and nutrient concentrations (i.e. 15 mg L-1 of silica; 
8 mg L-1 of nitrates; 0.2 mg L-1 of phosphates) to the characteristics of the river water at the 
periphyton sampling site (Table VI.1.). Water mixing, oxygenation and lighting were 
operated as previously described in Lambert et al. (2015). Three microcosms were used as 
“Control” microcosms (without Cu addition) and three “Cu-exposed” microcosms were 
supplemented with CuSO4,5H2O to obtain a Cu concentration close to the highest 
concentrations recorded in the downstream section of Morcille River (i.e. about 15 µg Cu L-1; 
Montuelle et al. 2010). To avoid Cu adsorption by the experimental equipment during the 
exposure period, Cu microcosms (including glass slides and pumps) were contaminated using 
the same Cu concentration for 24 hours before the start of the experiment. All the microcosms 
were filled with uncolonized artificial substrates (glass slides) to allow periphyton settlement 
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Just prior the experiment, stones were collected at the reference upstream site of 
Morcille River (Beaujolais, Eastern France, see Montuelle et al. (2010) for details). The 
periphyton was scraped and suspended in the river water in order to obtain a periphytic 
inoculum, which was homogenized before being added at the start of the experiment (week 
0), in equal volumes, in all microcosms.  
This study was conducted for 4 weeks. After one week, the water level of each aquarium was 
adjusted and each nutrient was added to maintain the initial trophic conditions. Then, water 
was renewed weekly to maintain Cu exposure and avoid nutrient depletion. From week 2 to 
week 4, the main physical-chemical parameters of the water were measured in each 
microcosm before and 2 h after each water renewal. Conductivity, pH and dissolved oxygen 
concentrations were measured using portable meters (WTW, Germany). Water samples were 
collected at the same time for subsequent laboratory analyses. Water temperature was 
recorded every hour with data loggers (HOBO® Pendant Temperature/Light, Prosensor). 
Water temperatures in the microcosms were close to target ones with measured mean values 
of 18.3°C (±0.2), 23.5°C (±0.3) and 28.0°C (±0.2), respectively, without significant difference 
between Control (i.e. without Cu addition) and Cu microcosms (data not shown). 
 
2.2.2. Chemical analyses 
 
Standard operating procedures were followed to determine the water concentrations of 
orthophosphates (PO4; NF EN ISO 6878), nitrates (NO3; NF EN ISO 10304), nitrites (NO2; 
NF EN 26777), ammonium (NH4; NF T 90-015-2), silicium dioxide (SiO2; NF T 90-007) and 
dissolved organic carbon (DOC; NF EN 1484).  
 
2.2.3. Analysis of copper in water and in periphyton 
 
From week 2 to week 4, total dissolved Cu concentrations were controlled weekly, 
before and after water change. Channel water (30 mL) was sampled, filtered (0.45 µm 
polyvinylidene difluoride [PVDF], Whatman), acidified to 0.5% (v/v) with nitric acid (14 M 
Suprapur, Merck), and stored at 4°C until analysis.  
Cu concentrations in Cu-exposed periphyton were determined at week 4 following a 
protocol adapted from Aguilera et al. 2008. Periphyton was scraped from glass substrates and 
resuspended in the same medium that those of microcosms. 30 mL of suspension were used to 

determine the concentrations of Cu (i) adsorbed on the colloidal fraction (ii) in the capsular 
fraction of the biofilm exopolymeric substances (EPS)and (iii) in the intracellular fraction of 
periphyton. After the lyophilisation of the periphyton suspension, 10 mL of demineralized 
water were added to the suspension which was shaken during 20 min at ambient temperature 
and centrifuged (4000 g, 15 min) to retrieve the supernatant to assess Cu in the colloidal 
fraction. Then, the pellet was incubated with EDTA (final concentration 4 mM) during 3 h, 
under shaking at ambient temperature and centrifuged (14000 g, 20 min) to retrieve the 
supernatant containing the capsular EPS fraction. EPS fractions (i.e. colloidal and capsular 
fractions) were acidified to 0.5% (v/v) of nitric acid (14 M Suprapur, Merck), and stored at 
4°C until analysis. Final pellet was dried and mineralized with nitric acid (14M) in a micro-
wave oven (CEM, Mars-5) to extract the intracellular Cu fraction. 
Total dissolved Cu samples were analyzed using inductively coupled plasma atomic 
emission spectroscopy (ICP-AES, Agilent 720-ES), and inductively coupled plasma mass 
spectrometry (ICP-MS Series II, Thermo Electron). Periphyton extracts were analyzed using 
ICP-MS. Limit of quantification (LQ) are 1 µg L-1 and 0.050 µg L-1 for water, 3 µg g-1 dry 
weight (dw) and 1.5 µg g-1 dw, for ICP-AES and ICP-MS, respectively. Quality controls were 
routinely checked using a certified reference material (River water, TM 27.3 ; plankton, BCR-
414) .  
 
2.2.4. Periphyton characterization 
 
Periphyton was carefully scraped from the slides with a razor blade and suspended in 
1:1 (v/v) demineralized:mineral water (Volvic, France) before being homogenized and 
divided in different volumes, in order to measure the following parameters. 
 
 
2.2.5. Total chlorophyll a, diatom diversity and photosynthetic efficiency 
measurement 
 
Total chlorophyll a (chl a) was determined by multi-wavelength pulse-amplitude-
modulated (PAM) fluorometry on a Phyto-PAM system (H. Walz GmbH, Germany) as 
described in Schmitt-Jansen and Altenburger (2008). Photosynthetic efficiency was estimated 
using the saturation pulse method on the Phyto-PAM fluorometer to determine the maximal 
PSII quantum yield (YII, Schreiber et al. 2002) as described in Lambert et al. (2015). It 
reflects the number of functional photosystems II (PSII), and therefore more generally the 

physiological state of the phototrophic communities (Tlili et al. 2010). Diatom samples were 
prepared at week 4 and taxonomic identification was performed to EU standard NF EN 
13946. About 400 frustules were counted per slide at 1000× magnification, and diatoms were 
identified to the lowest taxonomic level possible using standard references (Krammer and 
Lange-Bertalot 1986–1991) and recent nomenclature updates.  
 
2.2.6. Periphyton tolerance assessment  
 
The same medium should be used for all toxicity tests, in order to avoid changes in 
metal bioavailability during metal toxicity testing (Blanck, 2002; Blanck et al. 2003). 
Accordingly and to improve standardization, an equivalent mixture of demineralized water 
and mineral water (Volvic, France) was used to prepare periphyton suspensions and Cu 
solutions. A semi-logarithmic series of Cu concentrations was freshly prepared to obtain 7 
different Cu concentrations, ranging from about 0.32 to 320 mg/L for phototrophic tolerance 
assessment and from about 0.032 to 32 mg L-1 for heterotrophic tolerance assessment. Copper 
concentrations in each dilution were checked using inductively coupled plasma-mass 
spectrometry (ICP-MS X Series II, Thermo Electron).  
The tolerance of phototrophic periphyton communities to Cu was assessed at week 3 
and week 4 using photosynthetic efficiency as endpoint, based on the measurement of 
maximal quantum yield (YII) of algae. To assess this parameter, periphyton suspensions (1.8 
mL, see procedure below) were exposed to increasing concentrations of Cu (0.9 mL) in a 
climatic chamber (MLR-350 Versatile Environmental Test Chamber, Sanyo), at temperature 
of microcosms during growth (18 or 28°C) or intermediate temperature (23°C) under artificial 
light (1400 lux). Samples were then kept for 30 min in a dark chamber and PSII quantum 
yield (665 nm) was determined as mentioned above. 
The tolerance of heterotrophic periphyton communities to Cu was assessed at week 4 
using β-glucosidase (β-Glu), leucine amino peptidase (Lap) and phosphatase (Pase) activities 
as endpoint. These extracellular enzymatic activity were measured using fluorescent-linked 
substrates (4-methylumbelliféryl-β-D-glucopyranoside or MUF-GLU, L-leucine-7-amido-4-
methylcoumarin hydrochloride or MCA-Lap and 4-methylumbelliféryl phosphatase or MUF-
P; Sigma-Aldrich). First periphyton suspensions (1.7 mL) were exposed to increasing 
concentrations of Cu (0.3 mL) in the dark, at 23°C, under gentle shaking, for 1 h. Then, 
periphyton suspensions were incubated with 1 mL of MUF-GLU, MCA-Lap or MUF-P at 
saturating concentrations (750 µM for MUF-Glu and MCA-Lap and 3000 µM for MUF-P), in 

the dark, at 23°C, under gentle shaking, for 1h40 (β-Glu), 1h (Lap) or 1h30 (Pase). 300 µL of 
glycine buffer (pH 10.4; glycine 0.05 M, NH4OH 0.2 M) were then added to stop the 
enzymatic reaction. Fluorescence of MUF and MCA was measured without delay following 
centrifugation (10 min, 5000 g) using a Biotek synergyHT fluorometer at 360/460nm 
excitation/emission. For each sample replicate, 4 blanks and two analytical replicates were 
analyzed for each concentration.  
Given the influence of periphyton biomass on PICT measurement, in terms of both 
chlorophyll a concentrations and dry weight (Lambert et al. 2015), we diluted the initial 
periphyton suspension with the demineralized:mineral water mixture (see above) to obtain, 
for each sample, periphyton suspension concentrations, about 2000 µg chla/L (measured with 
the PhytoPAM fluorometer) concerning phototrophic tolerance assessment, and about 5000 
µg chl a L-1, concerning heterotrophic tolerance assessment. Phototrophic biomass (based on 
chla concentrations) might give a relative estimation of the total biomass (Lambert et al. 
2015).  
2.2.7. Data processing 
 
Variations in Cu bioaccumulation (colloidal, capsular and intracellular fractions) 
among thermal conditions were tested using one-way repeated measures ANOVA followed 
by a post hoc Tukey test. Variations in dissolved Cu among thermal and sampling dates and 
variations in water physico-chemical characteristics among thermal and treatment conditions 
were tested using two-way repeated measures ANOVA followed by a post hoc Tukey test in 
R version 2.15.0 (R Development Core Team 2012). Data were log-transformed before 
statistical analysis to satisfy the assumption of normality and homogeneity of variances. 
The analysis of results from short-term bioassay was conducted using functions from 
the ‘drc’ package (Ritz and Streibig 2005) in R version 2.15.0 (R Development Core Team 
2012). Dose-response curves were fitted to the data using the four-parameter log-logistic 
model given by the formula: 
 
where b denotes the slope of the curve around e. Parameters c and d are the lower and upper 
limits of the curve, respectively, and e denotes the EC50, the dose producing a response half-










2.3.1. Physico-chemical data 
 
Table VI.1. reports mean values of the main physical-chemical variables measured in the 
microcosms before and after each water renewal. In both control and Cu-exposed 
microcosms, silica concentrations increased slightly with temperatures (p>0.05), in contrast to 
dissolved oxygen concentrations which significantly decreased from 10.6 to 9.8 mg L-1 
between 18 and 28°C (p<0.05). Silica concentrations were higher in Cu microcosms, for each 
temperature tested, with a significant difference at 28°C (p<0.05). In contrast, DOC 
concentrations slightly decreased in Cu-exposed microcosms compared to Control (p>0.05).  
 
2.3.2. Copper exposure 
 
In Control microcosms (i.e. without Cu addition), dissolved Cu concentrations remained 
very low (<LQ) throughout the experiment. Mean dissolved Cu concentrations measured 2 
hours after water renewal in all Cu-exposed microcosms were 10.2 ± 0.4 µg L-1 at week 2, 
and 8.3 ± 0.2 µg L-1, at week 3, without significant difference between temperatures, 
whatever the sampling time (p>0.05; Fig VI.1.). One week after water renewal, mean Cu 
concentrations in all Cu microcosms were not significantly different from Cu concentrations 
measured 2 h after the previous water renewal, whatever the temperature (p>0.05).  
 
 
Figure VI.1. Mean (± sd ; n=3) dissolved Cu concentrations (µg L−1) measured in each Cu-exposed microcosm 






























2.3.3. Copper bioaccumulation 
After 4 weeks of exposure, total Cu concentrations in periphyton growing in Cu-exposed 
microcosms were 211 ± 11 µg g-1 DW at 18°C, 192 ± 2 µg g-1  DW at 23°C and 168 ± 25 µg 
g-1 DW at 28°C, with no significant difference between temperatures (p>0.05), despite a 
slight decreasing tendency with increasing temperature (Fig VI.2.). Apparently, this 
decreasing tendency was mainly due to a decrease in externalized Cu concentrations, 
represented by colloidal and capsular fractions, although it was not significant (p>0.05). In 
contrast, internalized Cu concentrations, represented by the intracellular fraction, were 
relatively stable, with mean values close to 80 Cu g-1 DW, whatever the temperature. 
 
Figure VI.2. Mean (± sd ; n=3) intracellular, capsular and colloïdal Cu concentrations in periphyton (µg g−1 
dry weight) at week 4, in the 3 Cu-exposed microcosms incubated at 18°C, 23°C and 28°C. 
 
 
2.3.4. Periphyton characterization 
 
2.3.4.1.Algal biomass and diatom assemblage structure  
 
In Control microcosms, chl a concentrations gradually increased during 4 weeks, 
without significant difference between temperatures (p>0.05; Fig VI.3A.). In Cu-exposed 
microcosms, chl a concentrations also gradually increased during 4 weeks. A temperature 
effect was detected at the last sampling time with a lower value at 23°C than those at 18 and 
28°C, with a significant difference between 18 and 23°C (p<0.05). During 4 weeks, no effect 
of Cu on chl a concentrations was detected, except at week 2 at 18°C, with chl a 
concentrations significantly lower in Cu-exposed microcosms (p<0.05).  
After 4 weeks, a total number of 65 diatom species representing 34 genera were 
identified. The initial diatom assemblage (i.e. inoculum), sampled in the Morcille River, was 




































microcosms after a 4-week growing period (7 to 20 species according to temperature and Cu 
exposure; data not shown). The 17 dominant diatom species (occurring at more than 3% 
relative abundance in at least one sample) are listed in Table VI.2. The initial diatom 
assemblage was dominated by three main species (i.e. Cocconeis pseudolineata, Cocconeis 
placentula, Rhoicosphenia abbreviata) which represented each more than 10% of the total 
diatom assemblage. However after 4 weeks of periphyton development in control microcosms 
at 18°C, communities were dominated by Fragilaria gracilis (FGRA), and Nitzschia palea 
(NPAL), which respectively represented about 33% and 26% of the total relative diatom 
abundance. With increasing temperature, the proportion of NPAL and FGRA was modified, 
with FGRA becoming strongly dominant at 28°C (97.0 ± 2.5 %), in Control communities, and 
NPAL which accounted for less than 3% of total diatoms at this temperature. After 4 weeks, 
specific richness in control microcosms (data not shown) was similar between 18 and 23°C 
(20 ± 0), but strongly decreased at 28°C (7 ± 1). Under Cu exposure context, diatom 
assemblages were also dominated by NPAL and FGRA, which respectively represented about 
76% and 6% of the total relative diatom abundance at 18°C. In Cu microcosms, the relative 
abundance of these two dominant diatom species, as well as the specific richness (14 ± 3), 
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In control and Cu microcosms, photosynthetic efficiency remained stable during 4 
weeks (control: 0.58 ± 0.03; Cu: 0.63 ± 0.02), without significant difference between 
temperatures (p>0.05; Fig VI.3B.). During 4 weeks, and for each temperature tested, 
photosynthetic efficiency was slightly higher in Cu-exposed communities, even if no 
significant difference was detected between control and Cu-microcosms (p>0.05), except after 
4 weeks at 18°C (p<0.05). 
 
Figure VI.3. Time–course of concentrations of chlorophyll a (mean ± s.d, µg cm−2; n=3) (A) and PSII yield 
(mean ± s.d, relative unit ; n=3) (B) between week 2 and week 4 in Control and Cu-exposed microcosms, 
incubated at 18°C, 23°C and 28°C. Different letters indicate significant differences between treatments (thermal 
























































































The Cu-tolerance assessment for phototrophic communities, performed at week 3 and 
week 4, was based on photosynthetic efficiency (Fig VI.4.). Whatever the sampling time and 
the temperature, the tolerance levels (based on EC50 values) measured in Cu microcosms 
(mean values varying between 5.0 and 283.8 mg L-1, according to sampling time and 
temperature) were higher than those measured in control communities (0.8 – 6.1 mg L-1). 
However, significant differences (p<0.05) were only detected at 18°C, at week 3 (Fig VI.4A.), 
and at 23°C, at week 4 (Fig VI.4B.), revealing a temperature effects on tolerance levels. 
Those differences were explained by a low EC50 value in control microcosms at 18°C, at 
week 3 (0.8 ± 1.1 mg L-1; Fig VI.4A.); and a very high EC50 value in Cu microcosms at 23°C, 
at week 4 (283.8 ± 27.0 mg L-1; Fig VI.4B.) 
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Figure VI.4. Boxplot of EC50 values (mg Cu L−1) determined for phototrophic communities, based on 
photosynthetic yield, at 3-week (A) and 4-week (B), after a 2h30 acute exposure. The horizontal line represents 
the median. The upper and lower limits of the box represent the 75th and 25th percentiles. Different letters 
indicate significant differences between treatments (ANOVA, p<0.05, n=3) 
 
2.1.1.2. Heterotrophic communities 
 
The Cu tolerance assessment for heterotrophic communities, performed at week 4, was 
based on three extra-enzymatic activities (β-Glu, Lap, Pase). The short-term toxicity tests 
performed using Pase activity revealed no effect of the toxicant (in our experimental 
conditions) on this parameter (data not shown). Accordingly, no EC50 values were 
determined.
  At 18°C, tolerance level (EC50) obtained from β-Glu with Cu communities (1.02 ± 
0.55 mg L-1), was 20 fold higher than those of control communities (0.05 ± 0.03 mg L-1) 
(p<0.05; Fig VI.5A.). However, the tolerance level of control communities gradually 
increased with temperature, with a significant difference (p<0.05) between 18°C and 28°C, 
where EC50 values reached 1.13 ± 0.69 mg L-1 (Fig VI.5A.). Conversely, no effect of 
temperature was detected on the tolerance levels of Cu-exposed communities (p>0.05). 
Consequently, no significant difference (p>0.05) was observed between tolerance levels of 
control and those of Cu-exposed communities at 23 and 28°C. 
When considering Lap activity (Fig VI.5B.), no significant difference was observed at 
18°C between Control (1.75 ± 0.19 mg L-1) and Cu-exposed (2.20 ± 0.12 mg L-1) 
communities. However, the tolerance level of Control communities significantly decreased 
with temperature, with mean values of 1.30 ± 0.50 mg L-1 and 0.64 ± 0.18 mg L-1 , at 23 and 
















way, tolerance levels of Cu-exposed communities decreased with temperature, with 
significant difference between 18 and 28°C (p<0.05). However, this decrease was less 
pronounced in Cu-exposed communities (1.44 ± 0.35 mg L-1 at 28°C). Consequently, 
significant difference (p<0.05) was observed between tolerance levels of control and those of 




Figure VI.5. Boxplot of EC50 values (mg Cu L−1) determined for heterotrophic communities at 4-week, based on 
β-glucosidase (A) and Lap activities (B), after a 2 h 40 acute exposure. The horizontal line represents the 
median. The upper and lower limits of the box represent the 75th and 25th percentiles. Different letters indicate 














































2.4.1. Influence of temperature on the sensitivity of Control communities   
 
In accordance to our initial hypothesis, we observed that temperature had significant 
effects on the structure of diatom assemblages of Control communities. Indeed, taxonomic 
analysis revealed a shift in diatom assemblage composition with increasing temperature, as 
previously shown (Blanchard et al. 1996; Blinn et al. 1989), leading to a strong decrease in 
diversity after a 4-week growth at 28°C. This result was consistent with those of Larras et al. 
(2014), who observed also a decrease in diatom diversity in periphyton communities, between 
18 and 28°C. In our study, increasing temperatures selected Fragilaria gracilis which 
accounted for more than 95% of total diatoms at 28°C at the end of the experiment (week 4), 
suggesting that this species was particularly adapted to the temperature increase. However, 
despite this marked shift in diatom assemblages, no significant effect of temperature was 
detected, neither in total algal biomass nor in photosynthetic efficiency. This was consistent 
with the findings of Pesce et al. (2009), who mentioned that the effects of environmental 
stressors on microbial diversity (i.e. algal and bacterial composition) are not always detectable 
with community-level endpoints such as algal biomass and bacterial activity. In the same 
way, tolerance levels based on phototrophic activity measurement of Control communities 
were relatively stable with temperature, except at week 3, when communities growing at 18°C 
were significantly more sensitive to Cu than communities growing at 23°C and 28°C, 
respectively. At week 4, no significant effect was observed between temperatures, revealing 
that the effect of temperature increase on the tolerance level of non-exposed phototrophic was 
only transient. Moreover, EC50 values obtained in Control communities at week 3 (23°C and 
28°C) and week 4 (18°C, 23°C and 28°C) were higher (i.e. 6.2 ± 1.1 mg L-1) than EC50 values 
(i.e. 0.2 - 3.0 mg L-1) measured previously using the same toxicity test protocol with Control 
communities originated from the same sampling site and growing for 3 weeks in the same 
experimental conditions (Lambert et al. in prep). The high tolerance level observed in the 
present study could be due to the high proportion of FGRA, which was previously reported to 
be tolerant to metals (Morin et al. 2012a). The 3-fold increase in FGRA proportion from 18°C 
to 28°C in Control communities (as well as the 2-fold increase observed in Cu-exposed 
communities) showed that this species is also tolerant to high temperature. The occurrence of 
co-tolerance between temperature and Cu due to the possible selection of diatom species both 
tolerant to increasing temperatures and to Cu exposure was also suggested by Lambert et al. 
(submitted). Such a hypothesis was also proposed by Boivin et al. (2005) to explain the Cu-

tolerance increase they observed in periphytic bacterial communities growing at 20°C 
compared to communities growing at 10°C. In the present study, the influence of temperature 
on the sensitivity of heterotrophic communities to Cu was not determinable from the measure 
of Pase activity, since no acute effect of Cu was detected on this parameter, whatever the 
temperature tested. Conversely, acute exposure to Cu strongly inhibited β-Glu and Lap 
activities. The analysis of the dose-response curves obtained with those enzymatic activities 
showed a strong influence of temperature on the sensitivity of Control heterotrophic 
communities towards Cu. However, the direction of the temperature influence on the 
measured sensitivity levels was variable according to the kind of the enzymatic activity. 
Indeed, when considering β-Glu activity, we observed an increase in tolerance levels of 
Control communities with increasing temperatures. Thus, based on this enzymatic activity, 
Control communities growing at 23 and 28°C appeared to be respectively about 8- and 18- 
fold more tolerant than those growing at 18°C. In contrast, tolerance level of Control 
communities, based on Lap activity, strongly decreased with increasing temperatures, with 
tolerance level at 28°C, almost 3-fold lower than those at 18°C. These results supported the 
fact that it is primordial to consider different functional compartments (i.e. phototrophic and 
heterotrophic communities), and also using different functional descriptors to better assess 
periphyton response to stressors. 
 
2.4.2. Influence of temperature on copper-induced community tolerance during 
copper chronic exposure 
 
2.4.2.1. Copper effects at initial temperature (i.e. 18°C) 
 
Without temperature stress (i.e. at 18°C), the chronic Cu exposure delayed the algal 
growth. Indeed, chl a concentrations were significantly lower in Cu-exposed communities 
than in Control ones at week 2, as previously shown by Guasch et al. (2002), on periphyton 
growing at 16°C, under Cu exposure (10-17µg L-1). Cu exposure had also significant effects 
on the algal structure, with a shift in diatom assemblage composition, leading to a strong 
decrease in diversity, as previously shown (Serra et al. 2009; Morin et al. 2012b). Thus, at 
week 4, Cu exposure mainly selected for NPAL, which was about 3-fold more represented in 
Cu-exposed communities (i.e. 76 %) than those of Control communities at 18°C. Roussel et 
al. (2007) and Tien (2004) already highlighted that NPAL tends to be abundant in biofilms 
growing in metal polluted waters. Consequently, these structural changes in diatom 
assemblages led to a Cu-induced community tolerance, at 18°C, with EC50 values, determined 

from the bioassays performed at week 3 on the photosynthetic efficiency, significantly higher 
in Cu-exposed communities than in control one. This finding was consistent with our previous 
results which showed that phototrophic periphyton communities growing at 18°C under 
chronic exposure to Cu (60 µg L-1) were about 18-fold more tolerant to Cu than Control 
communities (Lambert et al. in prep). However, EC50 values obtained in this previous study 
with communities exposed to Cu at 18°C (about 45 mg L-1) were much higher than those 
observed in the present study (about 5 mg L-1). Here the significance of the difference in 
tolerance levels, at 18°C, was only transient and no difference was observed between Control 
and Cu-exposed communities at week 4, even if tolerance levels of Cu-exposed communities 
were stable between week 3 and week 4 and still slightly higher than those of Control 
communities. This lack of significant difference could be explained in the one hand by the 
relatively high tolerance level observed in Control communities, and in the other hand by the 
moderated tolerance level of Cu-exposed communities, as mentioned above. Such a limited 
increase in Cu tolerance suggests a limited exposure of periphytic phototrophic 
microroganisms to Cu. This hypothesis is supported by the observation of a slight stimulation 
of the photosynthetic efficiency of Cu-exposed communities, at 18°C, all over the study (with 
a significant difference compared to the controls at week 4), which reflects a hormesis effect 
(i.e. favorable biological response to low exposure to stressor), while it has been previously 
shown that Cu exposure can significantly reduce biofilm photosynthesis efficiency (Serra and 
Guasch, 2009; Lambert et al. 2012). 
Indeed, periphyton communities were characterized by low Cu bioaccumulation, with 
total Cu concentrations reaching only between 168 and 211 µg Cu g-1 DW, in contrast to 
previous study showing mean total Cu concentrations of  1580 µg Cu g-1 DW, at the same 
temperatures (i.e. 18 and 23°C) (Lambert et al. submitted). Thus, Cu concentrations measured 
in the present study in the intracellular and capsular fractions were almost 4-fold lower than 
those in the corresponding fraction (i.e. so-called “internalized”) measured, at 18 and 23°C, in 
Lambert et al. submitted. The low Cu uptake by periphyton was in line with stable dissolved 
Cu concentrations measured in microcosms after each water renewal contrary to previous 
microcosm studies showing a decrease in dissolved Cu concentrations because of high Cu 
uptake rates by biofilms (Boivin et al. 2007; Knauer et al. 1997; Lambert et al. 2012).  
This low Cu bioaccumulation could be explained by (i) high pH values (ranged 
between 8.3 and 9.7), measured during the experiment, leading to a decrease in Cu 
bioavailability and/or  by (ii) a strong biodilution of Cu in the periphyton biomass. This last 
hypothesis was therefore supported by the fact that a 1000-fold higher biomass periphyton 

was measured in this present study at 18°C, than those measured, at the same temperature, in 
the study of Lambert et al. (submitted). Furthermore, this strong periphyton biomass, could 
have accelerated Cu adsorption, and prevent Cu internalization, due to an increase in the 
number of fixation sites in the EPS matrix). Decreasing dissolved Cu concentrations probably 
occurred before water sampling, which was performed 2 h after the addition of dissolved Cu 
and thus could explain no decreasing in dissolved Cu concentrations observed between water 
renewals. Levy et al. (2007) reported that 1 h of Cu exposure was sufficient to ensure 
equilibrium between Cu in solution and Cu in marine algal cells. Similarly, we could suggest 
that high pH values could have prevented Cu adsorption/internalization, by favoring 
precipitated forms of Cu.  
Despite limited Cu exposure of periphyton, we observed heterotrophic community 
adaptation to this metal, at 18°C, when bioassays were based on β-Glu activity measurement. 
However, this adaptation was not observed, at 18°C, when bioassays were based on Lap 
activity measurement 
 
2.4.2.2. Influence of temperature increase on copper effects 
 
As observed with Control communities, temperature had no effect on photosynthetic 
efficiency of Cu-exposed communities. Furthermore, temperature combined to Cu had no 
effect on the structure of diatom assemblages, in contrast to Control communities, suggesting 
that Cu exposure was the main factor controlling the evolution of Control diatom 
assemblages. Thus, NPAL remained dominant whatever the temperature tested, suggesting 
that this species, which was favored by Cu exposure, was also particularly adapted to the 
temperature increase. In accordance with the stability observed in the structure of diatom 
assemblages, the tolerance levels of phototrophic Cu-exposed communities measured at week 
3 and week 4 were relatively stable whatever the temperature, except at 23°C, at week 4, 
when a strong increase in the CE50 values was observed. At 23°C, we simultaneously 
observed a strong algal growth inhibition in Cu-exposed communities, which could reflect a 
cost of adaptation, as previously suggested by Navarro et al. (2008). However, both the 
tolerance increase and the algal growth inhibition observed at 23°C, was not explainable by a 
different Cu exposure level at this temperature. Indeed similar Cu concentrations in 
periphyton were measured after the 4-week exposure at the three temperatures tested, 
whatever the considered fraction (colloidal, capsular or intracellular fraction). As for Control 
communities, the influence of temperature on Cu sensitivity of heterotrophic communities 
varied with functional descriptors used for bioassays. Indeed, bioassays performed at week 4 

and based on β-Glu activity measurement, showed no influence of temperature increase on 
tolerance levels of Cu-exposed communities, in contrast to bioassays based on Lap activity 
measurement. However this reduction in tolerance levels with temperature was relatively 
slight in comparison with those of Control communities, with a 1.5-fold lower tolerance level 
at 23°C than those at 18°C. Accordingly, reduction tendencies in tolerance levels of both 
control and Cu-exposed communities led to a significant difference between these two 
communities at 28°C. As structure of diatom assemblages, Cu exposure was the principal 
factors affecting heterotrophic community sensitivity to this metal. These results were 
inconsistent with those of Boivin et al. (2005), who showed a 6-fold more tolerant bacterial 
communities to Cu at 20°C than at 10°C. However tolerance acquisition assessment was 
based on bacterial capacity to use different sources of carbon and it clearly appears from our 
present results that the influence of temperature on the PICT response of heterotrophic 
communities can greatly vary according to the measured functional parameter.    
2.5. Conclusion 
 
Chronic Cu-exposure induced significant changes in the diatom composition without 
major difference between temperatures. Conversely, the temperature increase affected diatom 
assemblage structure of non-Cu-exposed phototrophic communities. Nevertheless, and 
contrary to our initial hypothesis, temperature had very limited and transitory effects on the 
Cu-tolerance level of both exposed and non-exposed phototrophic communities. In the same 
way, temperature had no effect, or only a slight but significant negative effect, on Cu-
tolerance levels of Cu-exposed heterotrophic communities determined from bioassays 
targeting β-glucosidase (β-Glu) and leucine amino peptidase (Lap) activities, respectively. In 
contrast, tolerance levels determined from the same extracellular enzymatic activities revealed 
a strong influence of temperature on the sensitivity of non-Cu-exposed heterotrophic 
communities towards Cu. However, the direction of the temperature influence on the 
measured sensitivity levels was variable according to the kind of the enzymatic activity and 
CE50 values obtained from β-Glu and Lap bioassays were respectively significantly enhanced 
or reduced with increasing temperatures. Such results suggest that changes in temperature can 
modify the capacity of non-Cu-exposed communities to tolerate subsequent Cu exposure.  
However, the magnitude and the direction of the influence of temperature on Cu 
sensitivity greatly varied according to the microbial compartment studied (i.e. phototrophic or 




Les résultats obtenus dans cette étude n’ont mis en évidence qu’un effet très modéré et 
transitoire de l’exposition chronique au Cu sur la croissance et l’activité des communautés 
phototrophes à 18°C. À l’inverse, à cette température, la composition des assemblages de 
diatomées a été significativement modifiée par l’exposition chronique au Cu, qui a largement 
favorisé le recrutement de l’espèce Nitzschia palea. 3 fois plus représentée dans les 
assemblages diatomiques exposés chroniquement au Cu que dans ceux non exposés. 
Cependant, ce changement de la structure diatomique en présence de Cu n’a induit qu’une 
faible acquisition de la tolérance des communautés à ce toxique, celle-ci n’ayant été détectée 
qu’au cours de la troisième semaine d’exposition.  
L’absence d’effets majeurs du cuivre sur la croissance et l’activité photosynthétique 
des communautés phototrophes, associée à une limitation des processus adaptatifs conduisant 
à l’acquisition de tolérance, suggère un faible niveau d’exposition de ces communautés au Cu. 
Cette supposition a été appuyée (i) par de faibles niveaux de bioaccumulation du Cu mesurés, 
les concentrations totales en Cu mesurées dans le biofilm étant 9 fois moins élevées que celles 
mesurées dans les biofilms prélevés en hiver, soumis aux même conditions thermiques (i.e. 18 
et 23°C) et (ii) par un pH élevé du milieu, réduisant la biodisponibité du Cu. Cette dernière 
hypothèse a été renforcée par les faibles concentrations en Cu labile mesurées tout au long des 
4 semaines d’expérimentation (i.e. entre 1,3 et 2,5 µg L-1, quel que soit le contexte thermique), 
non présentées dans l’article 4 (voir protocole de la mesure des concentrations en Cu labile en 
annexe 1).  
Dans ce contexte, l’augmentation de la température de +5 à +10°C n’a eu qu’une 
influence modérée sur les effets du Cu observés au niveau des communautés phototrophes, en 
n’engendrant que de faibles modifications de la composition diatomique et des variations 
transitoires des niveaux de tolérance mesurés. Ainsi, seule une acquisition significative de la 
tolérance au Cu a été observé, à 23°C, après 4 semaines d’exposition à ce métal. Cette 
influence modérée de la température sur les effets observés sur le compartiment phototrophe 
peut s’expliquer, au moins pour partie, par l’absence d’effets significatifs de ce paramètre sur 
les niveaux d’exposition des communautés de biofilm au Cu. En effet, aux trois températures 
testées, nous avons mesuré des niveaux similaires de bioaccumulation de ce métal, quel que 
soit la fraction du biofilm considérée (i.e. fraction intracellulaire et fractions de la matrice 
EPS). 

En absence d’exposition chronique au Cu, l’augmentation de la température a également 
eu des d’effets limités sur la biomasse algale et l’efficacité photosynthétique. À l’inverse, 
dans ce contexte, la hausse de la température a influencé de manière significative la 
composition des assemblages de diatomées. Cependant, les changements de structures des 
assemblages diatomiques observés avec l’augmentation de la température n’ont induit qu’une 
modification transitoire de la sensibilité des communautés phototrophes à une exposition 
aiguë au Cu, avec un niveau de sensibilité mesuré plus élevé à 18°C mais uniquement au 
cours de la 3ème semaine.   
Contrairement aux communautés phototrophes, et malgré le faible niveau d’exposition 
des communautés microbiennes périphytiques au Cu, nous avons observé à 18°C une 
acquisition de tolérance par les communautés hétérotrophes suite à leur exposition chronique 
à ce métal, principalement visible à partir des tests de toxicité réalisés en ciblant l’activité β-
Glu. Sur la base de cette activité, la température n’a pas eu d’influence sur cette acquisition de 
tolérance. À l’inverse, les tests de toxicité réalisés sur l’activité Lap ont montré que la hausse 
thermique a significativement diminué les niveaux de tolérance des communautés exposées 
chroniquement au Cu. La différence des réponses des communautés hétérotrophes à la hausse 
thermique en terme de sensibilité en fonction de l’activité mesurée a été encore plus marquée 
pour les biofilms non exposés au Cu. Ainsi, les tests de toxicité réalisés sur l’activité β-Glu 
ont montré que l’augmentation de la température a engendré une diminution très marquée de 
la sensibilité de ces communautés, qui ont atteint, à 28°C, un niveau de tolérance au Cu 
similaire à celui des communautés exposées chroniquement à ce métal. À l’inverse, la hausse 
thermique a entraîné une augmentation très marquée des niveaux de sensibilité mesurés à 
partir de l’activité Lap. 
L’ensemble des résultats obtenus dans cette étude montre donc que l’influence de la 
température sur les niveaux de sensibilité des communautés microbiennes périphytiques au 
Cu s’est principalement exercée au sein des biofilms non exposés à ce métal. Cela suggère 
donc une modification de la capacité de ces communautés à tolérer une exposition 
subséquente au Cu, modifiant ainsi leur seuil de vulnérabilité. Cependant, le sens et la 
magnitude de cette influence de la température sur les niveaux de sensibilité au Cu varient 
fortement selon le compartiment microbien étudié (i.e. phototrophe et hétérotrophe), mais 
aussi selon le descripteur fonctionnel considéré (i.e. activité enzymatique mesurée). Ceci 
suggère donc un risque de perturbation des processus microbiens si certaines fonctions 
s’avèrent plus vulnérables que d’autres, ce qui engendre, à terme, un risque de 
dysfonctionnement de l’écosystème. 
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Un des objectifs supplémentaires de cette étude était d’aborder la notion de saisonnalité 
dans la réponse des communautés phototrophes de biofilm à l’exposition chronique au Cu et 
dans l’influence de la température sur cette réponse.  
En l’absence de stress thermique, une exposition chronique au Cu a induit des effets sur la 
structure (diversité diatomique, biomasse algale) et la fonction (activité photosynthétique) des 
communautés phototrophes de biofilms prélevés en hiver (température initiale de 8°C). Au 
contraire, la biomasse algale et l’activité photosynthétique des biofilms prélevés en fin d’été 
(température initiale de 18°C) n’ont pas été affectées significativement par l’exposition 
chronique au Cu. Seule la composition des assemblages diatomiques a été modulée par ce 
métal. 
Une augmentation de la température de +5 à +15°C sur les communautés de biofilm 
prélevé en hiver a réduit significativement les effets du Cu sur la biomasse algale et l’activité 
photosynthétique. Cette réduction des effets du Cu sur la structure et la fonction du biofilm 
prélevé en hiver, avec l’augmentation de la température, a pu être attribuée pour partie à une 
diminution possible de la sensibilité des communautés phototrophes, au regard de la sélection 
d’espèces potentiellement tolérantes au Cu lorsque la température augmentait (hypothèse 
d’une co-tolérance au Cu et à la température). À l’inverse, une augmentation de la 
température de +5°C à +10°C sur les effets du Cu sur la biomasse algale et l’activité 
photosynthétique des communautés de biofilms prélevés en fin d’été n’a pas été observée. 
L’évolution des assemblages de diatomées a été influencée par l’augmentation de la 
température, mais uniquement en l’absence d’exposition au Cu. Malgré l’absence de 
changement dans la composition des assemblages diatomiques, exposés chroniquement au Cu, 
l’augmentation de la température a induit une augmentation de la tolérance des communautés 
phototrophes à ce métal, mais seulement après 4 semaines d’exposition chronique au Cu, et 
uniquement pour une hausse thermique de +5°C. En effet, aucune modification de la tolérance 
des communautés phototrophes au Cu n’a été observée après 3 semaines d’exposition 
chronique, quelle que soit la température testée. 
Cette variabilité de l’influence de la température sur la réponse à l’exposition chronique 
au Cu des communautés phototrophes suggère ainsi un rôle la spécificité de la communauté 





4. Résultats exploratoires complémentaires 
 
Le concept « PICT » est basé sur le fait que l’exposition d’une communauté à un 
contaminant entraîne une sélection d’espèces tolérantes (sélection inter-spécifique) et/ou à 
une adaptation spécifique de certains microorganismes (i.e. sélection intra-spécifique). Ainsi, 
pour mieux appréhender les mécanismes mis en jeu dans la réponse adaptative des 
communautés phototrophes à l’exposition chronique au Cu, il nous a paru intéressant, en plus 
de l’analyse de la composition des assemblages diatomiques, d’évaluer, en fonction du 
contexte thermique, les stratégies et mécanismes de défense mis en place par le biofilm contre 
la toxicité métallique.  
Pour ce faire, nous avons choisi d’évaluer, après 3 semaines d’exposition chronique au 
Cu, l’expression de gènes liés au métabolisme cellulaire chez les diatomées, qui est induite ou 
réprimée pour compenser l’impact des différents stress environnementaux (expression 
génétique non spécifique à une exposition métallique). Ainsi, nous avons ciblé des gènes 
impliqués dans le métabolisme photosynthétique (psaA et d1) et mitochondrial (cox1, nad5 et 
12s) (voir détails annexe 2). D’autre part, nous avons également évalué l’expression de gènes 
impliqués dans la mise en place de mécanisme d’efflux bactérien, après 4 semaines de 
développement du biofilm. Pour ce faire, nous avons ciblé le gène copA, impliqué dans la 
mise en place de pompes à efflux ATPase de type P et dont l’expression est induite 
spécifiquement dans le cadre d’une exposition au Cu (voir Chapitre I § 2.3.3.). Ce travail a été 
réalisé en collaboration avec Patrice Gonzales, chercheur au CNRS de Bordeaux (EPOC). Les 
protocoles utilisés sont décrits en annexe 2.  
 
Le tableau VI.2. montre les facteurs d’induction ou de répression de l’expression des 
différents gènes ciblés pour les diatomées, après 3 semaines d’exposition au Cu. 
La répression de l’expression du gène cox, marquée par un facteur de répression 
important (i.e. 0,3), souligne une forte atteinte des complexes IV de la chaîne respiratoire 
mitochondriale, liée à un stress oxydatif, suggérant donc un effet du Cu, à 18°C, sur le 
métabolisme cellulaire des diatomées. L’expression du gène d1 a été induite afin de 
compenser une perturbation du photosystème II, celle-ci étant légère au vu de la faible valeur 
du facteur d’induction (i.e. 2,1). L’induction significative de l’expression du gène 12S 
souligne une augmentation du nombre de mitochondries, alors que l’expression du gène nd5 
correspond à la production de protéines impliquées dans la chaîne respiratoire mitochondriale. 

La mise en place de mécanismes de défense contre le stress oxydatif a été soulignée par 
l’induction de l’expression du gène sodMn. 
Les résultats obtenus ont également mis en évidence une influence de la température 
sur la réponse métabolique des diatomées à l’exposition au Cu. Ainsi, des effets plus forts du 
Cu sur le métabolisme photosynthétique des diatomées ont été observés à 23°C puisque les 
fortes valeurs du facteur d’induction respectivement obtenues pour l’expression du gène psaA 
(i.e. 6,5), et l’expression du gène d1 (21,3) ont mis en évidence un impact sur les deux 
photosystèmes (PS I et PSII). Les résultats observés à 23°C suggèrent que la stratégie de 
défense qui repose sur l’augmentation de l’expression des gènes impliqués dans la production 
de protéines de la chaîne respiratoire mitochondriale (Nd5 et Cox) a été favorisée, au dépend 
de la stratégie de défense qui repose sur l’augmentation du nombre de mitochondries (ARN 
ribosomale 12S). 
À 28°C,  les effets du Cu sur le métabolisme cellulaire des diatomées ont semblé plus 
limités et se sont avérés assez comparables à ceux observés à 18°C, avec une perturbation 
légère du PSII, d’après la faible valeur obtenue du facteur d’induction de l’expression du gène 
d1 (2,4). Cependant, la stratégie de défense adoptée a semblé rejoindre celle observée à 23°C 
puisqu’elle s’est également reposée sur une augmentation de l’expression de gènes impliqués 




Tableau VI.3. Facteurs d’induction et de répression de l’expression des différentes gènes, impliqués dans le 
métabolisme photosynthétique (psaA ; d1) et mitochondrial (nd5 ; cox ; 12S ; sodMn) des diatomées, pour les 
trois contextes thermiques testés, après trois semaines d’exposition au Cu. Les résultats sont exprimés en 
facteurs d’induction ou de répression, par rapport à la condition contrôle (pas d’exposition au Cu). On considère 
une induction significative lorsque le facteur est supérieur ou égale à 2 (en jaune) et une répression significative 
lorsque le facteur est inférieur ou égal à 0,5 (en bleu). 
Nous avons ainsi mis en évidence la mise en place de stratégies différentes de défense 
contre la toxicité du Cu, selon le contexte thermique. En effet, plus la température a été 
augmentée, plus la production de protéines de la chaîne respiratoire mitochondriale (Nd5 et 
Cox) a été induite et moins l’augmentation du nombre de mitochondries (ARN ribosomale 
18°C 23°C 28°C
psaA 1.5 6.5 0.3
d1 2.1 21.3 2.4
nd5 5.2 4.3 5.4
cox 0.3 3.0 2.7
12S 4.1 1.0 0.2
sodMn 4.1 1.8 0.7

12S) a été utilisée comme stratégie de compensation des effets du Cu sur le métabolisme 
mitochondrial. 
De plus, un impact plus important du Cu sur le métabolisme cellulaire des diatomées a 
été observé à 23°C, puisqu’une induction plus importante de l’expression du gène (d1), 
impliqué dans la production de protéine du PSII, a été nécessaire pour maintenir une activité 
photosynthétique suffisante. Ces résultats sont en accord avec une acquisition importante de 
la tolérance des communautés phototrophes au Cu, observée à 23°C, après 4 semaines 
d’exposition à ce métal. En effet, il est probable qu’une acquisition de la tolérance au Cu à 
23°C ait pu permettre le maintien de l’activité photosynthétique de la communauté 
phototrophe, ce constat étant appuyé par (i) l’augmentation de la production de protéines 
impliquées dans les photosystèmes ainsi que par (ii) la stabilité de l’efficacité 
photosynthétique observée au cours des 4 semaines d’expérimentation. 
 
Concernant le compartiment bactérien, aucune expression du gène impliqué dans la 
mise en place du mécanisme d’efflux reposant sur la production de pompe ATPase de type P 
(i.e. gène copA) n’a été observée, quel que soit le contexte d’exposition chimique et 
thermique. 
Deux hypothèses sont proposées pour expliquer, a minima, l’absence d’expression du gène 
CopA : 
- Étant donné l’absence d’expression basale du gène ciblé, il se peut que des erreurs de 
manipulation soient à l’origine de ces résultats. 
- Si on admet un niveau basal d’expression, on peut supposer que les mécanismes d’efflux qui 
se mettent en place à la suite d’une exposition chronique au Cu constituent des mécanismes 
transitoires et n’interviennent que dans les premiers temps de l’exposition chronique au Cu, et 
sont rapidement remplacés par des mécanismes de séquestration intracellulaire, telle que la 
production de protéines chélatrices de métaux (i.e.méthallothionéine), qui perdure au cours de 
l’exposition chronique. 
Cependant, ces résultats restent exploratoires et il s’avère nécessaire de poursuivre 
l’étude de la réponse génétique des communautés phototrophes et hétérotrophes à l’exposition 
au Cu, afin de conclure clairement sur une possible influence de la température sur la mise en 



















































































1. Discussion générale 
1.1. Apports des développements méthodologiques  
 
Le premier objectif de la thèse était d’appréhender l’influence d’une hausse thermique sur 
la réponse de biofilms naturels à une exposition chronique au Cu, en évaluant, dans un 
premier temps, la réponse structurale et fonctionnelle des communautés microbiennes 
phototrophes. Les premiers résultats obtenus nous ont amené à proposer deux hypothèses qui 
concernaient l’influence de la température (i) sur les niveaux de sensibilité des communautés 
phototrophes au Cu (Hypothèse 1) et (ii) sur l’exposition des communautés de biofilm au Cu 
(Hypothèse 2) (Fig VII.1 et VII.2). Ces hypothèses ont servi de fil conducteur pour 
l’ensemble de la thèse.  
Dans le cadre de la première hypothèse, des développements méthodologiques nous ont 
permis de mettre en œuvre des approches de type « PICT » en dissociant les effets possibles 
de différents paramètres expérimentaux durant les deux phases de cette approche (i.e. 
acquisition et mesure de la tolérance) de ceux réellement induits par l’exposition au Cu sur la 
tolérance du biofilm à ce métal. En effet, dans un contexte multistress, il est souvent délicat 
de réellement distinguer les effets des toxiques parmi les changements biologiques observés 
au sein des communautés exposées. Or, un des défis actuels en écotoxicologie est de mieux 
évaluer les liens entre exposition aux toxiques et effets biologiques, afin d’appréhender 
l’impact des contaminants sur la qualité écologique des milieux récepteurs. Si les approches 
« PICT » s’avèrent être particulièrement prometteuses pour contribuer à ce défi, elles 
gagneraient à s’appuyer sur des procédures plus standardisées, notamment au niveau des 
protocoles utilisés lors des tests de toxicité, comme cela a été récemment souligné par un 
collectif de chercheurs européens (Tlili et al. 2015). Dans ce sens, et au regard de nos 
résultats qui ont mis en évidence l’importance de la biomasse du biofilm sur les niveaux de 
tolérance mesurés, il apparaît nécessaire de mieux standardiser la concentration en suspension 
de biofilm utilisée dans les tests de toxicité aiguë (Chapitre IV).  
Dans le cadre de la seconde hypothèse, les développements méthodologiques réalisés ont 
permis d’évaluer plus finement l’exposition des communautés de biofilm au Cu, en ciblant 
plus spécifiquement la bioaccumulation dans la fraction intracellulaire (et non la fraction 
« internalisée » qui incluait, avec notre protocole initial, la fraction intracellulaire mais 
également la fraction capsulaire de la matrice EPS) (Chapitre V). Ce type de développement 
s’inscrit dans une volonté croissante en écotoxicologie de mieux évaluer la fraction 
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responsable de la toxicité cellulaire, et non plus seulement de mesurer les concentrations 
totales métalliques dans le biofilm.  
 
1.2. La température, un paramètre environnemental qui influence les 
effets du cuivre sur les communautés phototrophes de biofilm 
 
Nous avons mis en évidence, au cours de cette thèse, une variabilité de l’influence de la 
température sur les effets du Cu sur le biofilm.  
En effet, dans le cadre de biofilms prélevés en hiver (i.e. février), nous avons observé une 
influence significative d’une hausse thermique sur la réponse des communautés phototrophes 
périphytiques au Cu, lorsque le biofilm a été soumis à un scénario de contamination réaliste 
(i.e. 15 µg L-1) pendant plusieurs semaines (Chapitre III). Ainsi, une augmentation de la 
température de +5°C, +10°C et +15°C (température initiale de 8°C) a entraîné la réduction, 
voire la suppression, des effets du Cu observés en l’absence de stress thermique (i.e. 
température du milieu) sur la structure (biomasse algale et répartition des classes algales) et le 
fonctionnement (activité photosynthétique) des communautés phototrophes (Fig VII.1.). 
Cependant, lorsque les biofilms ont été prélevés en fin d’été (mi-septembre), un même 
niveau de contamination chronique au Cu n’a eu qu’un effet limité sur les communautés 
phototrophes (principalement au niveau de la composition diatomique) à la température du 
milieu (18°C). Dans ce contexte, la hausse de la température de + 5°C et +10°C n’a exercé 
qu’une influence mineure sur ces effets structuraux (Chapitre VI) (Fig VII.2.).  
 
La variabilité des effets du Cu sur le biofilm découle vraisemblablement principalement 
des caractéristiques intrinsèques du biofilm, telles que sa composition (i.e. diversité, classes 
algales), qui conditionne la sensibilité des communautés à ce toxique, et sa structure physique 
(i.e. matrice EPS), qui conditionne les niveaux d’exposition des communautés (en fonction du 
niveau de contamination du milieu). Ainsi, dans un contexte de hausse thermique, les effets 
du Cu sur le biofilm dépendent également de l’influence de la température sur les 
caractéristiques intrinsèques du biofilm, et donc des effets de ce facteur environnemental sur 
les communautés microbiennes. 
En complément, le biofilm exerce également un effet indirect sur la biodisponibilité du Cu 
(et donc sur les niveaux d’exposition des communautés à ce métal), puisque l’activité 
microbienne modifie les propriétés physico-chimiques du milieu (i.e. variation du pH, liée à 
l’activité photosynthétique), et par conséquent, la spéciation du métal. 
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1.2.1. La température peut influencer l’adaptation des communautés 
microbiennes périphytiques au cuivre 
 
Un stress thermique peut engendrer des effets sur les biofilms, notamment au niveau 
de leur composition microbienne, ce qui peut modifier les capacités d’adaptation des 
communautés à une exposition chronique au Cu.  
Ainsi, nous avons montré qu’une augmentation de la température de +5°C à +15°C a 
engendré des modifications des assemblages diatomiques des biofilms prélevés en hiver et 
soumis à une exposition chronique au Cu (Chapitre III). Ces modifications ont conduit à la 
sélection marquée d’une espèce diatomique spécifique (i.e. Achnanthidium exiguum), connue 
dans la littérature pour être tolérante au Cu (Soldo and Behra, 2000). Cette sélection, associée 
à une diminution des effets du Cu sur l’activité photosynthétique des biofilms soumis aux 
températures élevées, a permis de conclure à une possible augmentation de la tolérance des 
communautés phototrophes à ce métal, dans ce contexte de hausse thermique. À l’inverse, la 
composition des assemblages diatomiques des biofilms prélevés en fin d’été et soumis à 
l’exposition chronique au Cu n’a pas été modifiée par la hausse thermique appliquée (+5°C et 
+10°C). Dans ce contexte, l’exposition au Cu s’est ainsi avérée être le principal facteur 
d’évolution de la composition diatomique. Pourtant, une augmentation importante du niveau 
de tolérance au Cu des communautés phototrophes a été observée après 4 semaines à 23°C. 
D’après les résultats exploratoires obtenus sur la réponse génétique des diatomées à 
l’exposition multistress, et compte tenu de l’absence de remaniement majeur au niveau de la 
répartition des classes algales et au sein de la composition diatomique, il semblerait que cette 
stimulation de la tolérance à 23°C soit plutôt liée à la mise en place de mécanismes de 
résistance à l’échelle  intra-spécifique.  
En complément, nos résultats suggèrent que l’influence de la température sur la 
capacité des communautés phototrophes à s’adapter à une exposition chronique au Cu dépend 
également du niveau de contamination testé. En effet, à un niveau de contamination réaliste 
de 15 µg L-1, les niveaux de hausse thermique testés ont eu un effet neutre (Chapitre VI) voire 
bénéfique (Chapitre III) sur cette capacité d’adaptation, selon les propriétés initiales des 
biofilms étudiés. En revanche, à une niveau de contamination 4 fois plus élevé (i.e. 60 µg L-1), 
la hausse thermique de +10°C semble avoir fortement fragilisé les communautés phototrophes, 
qui se sont montrées incapables de s’adapter à ce niveau d’exposition chronique au Cu dans 
ce contexte (Chapitre IV). Par conséquent, il semblerait qu’à un niveau de contamination 
moins élevé, les communautés phototrophes puissent être co-tolérantes aux deux facteurs de 
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stress appliqués. À l’inverse, dans le cadre d’une contamination plus élevée, les communautés 
phototrophes n’ont pas pu s’adapter au Cu lorsque l’exposition aux deux stress était 
simultanée. Dans ce contexte de contamination élevée, les niveaux de tolérance de ces 
communautés au Cu étaient même légèrement inférieurs à ceux mesurés pour les 
communautés non exposées chroniquement à ce toxique et soumises à la même température.  
Ainsi, une augmentation de la température, dans le cadre d’une contamination élevée 
au Cu, peut compromettre les capacités d’adaptation des communautés phototrophes à 
l’exposition chronique au Cu. Cette adaptation représente pourtant la base fondamentale du 
concept « PICT ». Ainsi, nous pouvons nous interroger sur les « effets seuils » des niveaux 
d’exposition métallique et thermique, en dessous desquels l’interaction entre ces deux facteurs 
de stress serait de type « antagoniste » (i.e. interaction de type 1+1<2), et au dessus desquels 
l’interaction entre ces deux facteurs de stress serait de type « synergique » (i.e. interaction de 
type 1+1>2). 
De plus, ces résultats suggèrent un rôle important des assemblages de diatomées dans 
la co-tolérance des communautés phototrophes à l’exposition multistress (Cu et température). 
En effet, nous avons observé, d’une part, que l’augmentation de la température a induit une 
modification de la composition des assemblages diatomiques dans les biofilms prélevés en 
hiver, avec le développement d’espèces plus tolérantes au Cu, et en parallèle une diminution 
des effets du Cu observée sur les paramètres structuraux et fonctionnels des communautés 
phototrophes (Chapitre III). D’autre part, la hausse thermique n’a pas eu d’effet sur la 
composition des assemblages de diatomées dans les biofilms d’été, n’entraînant en 
conséquence qu’une faible modulation de l’adaptation des communautés phototrophes au Cu 
selon le contexte thermique (Chapitre VI). Enfin, dans le cadre d’une exposition chronique 
plus élevée, qui a conduit à une élimination quasi totale de diatomées, l’augmentation de la 
température a fragilisé la communauté phototrophe, composée principalement d’algues vertes 
et de cyanobactéries, qui n’ont pas pu s’adapter au Cu dans ce contexte (Chapitre IV).  
Concernant le compartiment hétérotrophe, les mesures ont été réalisées uniquement à 
partir des biofilms prélevés en été. Les résultats ont montré que l’exposition chronique au Cu 
à la température du milieu a bien induit une augmentation des niveaux de tolérance à ce métal. 
Cette acquisition de tolérance a été principalement visible à partir des tests de toxicité réalisés 
en ciblant l’activité β-Glu. Sur la base de cette activité, la température n’a pas eu d’influence 
sur l’acquisition de tolérance mesurée, alors que les tests de toxicité réalisés sur l’activité Lap 
ont mis en évidence une légère diminution des niveaux de tolérance des communautés 
exposées chroniquement au Cu dans un contexte de hausse thermique de +10°C (Chapitre VI). 
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1.2.2 La température peut influencer la sensibilité basale des communautés 
microbiennes périphytiques au cuivre 
 
Les capacités d’une communauté microbienne à tolérer un stress métallique, et donc son 
niveau de ‘vulnérabilité’, dépendent de ses propriétés initiales, en particulier de sa 
composition et du niveau de sensibilité des espèces présentes. 
Au regard de la variabilité de la sensibilité des communautés phototrophes à l’exposition 
aiguë au Cu, à une même température donnée, selon la communauté microbienne initiale (i.e. 
biofilms prélevés au printemps, Chapitre IV, et en fin d’été, Chapitre VI), nous pouvons 
fortement supposer une influence de la composition initiale du biofilm sur les niveaux de 
tolérance basale que nous avons mesurés.  
De plus, il a été montré que la tolérance basale des communautés microbiennes 
phototrophes pouvait être modulée par de nombreux facteurs environnementaux, tels que la 
lumière ou les conditions hydrodynamiques (Guasch and Sabater, 1998 ; Villeneuve et al. 
2010). Or, dans nos travaux, l’évaluation des niveaux de sensibilité au Cu des communautés 
non exposées à ce toxique et soumises à différents niveaux de température a permis d’évaluer 
l’influence de la température sur les niveaux de tolérance basale. Concernant le compartiment 
phototrophe, nous n’avons ainsi observé qu’un effet limité de la hausse thermique sur les 
niveaux de sensibilité mesurés, puisque les variations observées à ce niveau en fonction de la 
température testée n’ont été que transitoires ou non significatives. À l’inverse, une influence 
marquée d’une augmentation de la température a été observée sur la sensibilité des 
communautés hétérotrophes au Cu, suggérant ainsi que ce paramètre environnemental est 
susceptible de moduler la capacité de ce compartiment microbien à tolérer une exposition 
subséquente.  
Cependant, la magnitude et la direction de l’influence d’une hausse de la température sur 
la sensibilité des communautés hétérotrophes de biofilms à l’exposition aiguë au Cu se sont 
montrées variables selon le descripteur fonctionnel considéré. En effet, nous avons observé, 
avec la hausse de la température, une diminution de la sensibilité sur la base de la mesure de 
l’activité β-Glu, et à l’inverse, une augmentation de la sensibilité sur la base de la mesure de 
l’activité Lap.  Ces résultats soulignent, d’une part, la nécessité, déjà mise en lumière par Tlili 
et al. (2010), d’utiliser différents descripteurs fonctionnels pour évaluer la sensibilité globale 
du biofilm, et d’autre part, ils révèlent un risque de perturbation des processus microbiens si 
certaines fonctions s’avèrent plus vulnérables que d’autres, ce qui pourrait engendrer, à terme, 
un risque de dysfonctionnement de l’écosystème.  
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De manière plus générale, ces résultats ramènent à la notion « de coût de la tolérance », 
proposée par différents auteurs, concernant les expositions multistress (ex : Moe et al. 2013). 
En effet, une exposition à un premier stress, peut mener à une tolérance des communautés à 
celui-ci. Cependant, le coût de cette tolérance peut entraîner la diminution des capacités de 
tolérance à un stress additionnel. Ceci peut s’expliquer par le fait que le premier stress ayant 
induit l’élimination des espèces les moins tolérantes (et la sélection des espèces les plus 
tolérantes), cela a engendré une diminution de la diversité, augmentant ainsi la vulnérabilité 
de la communauté biologique à un stress additionnel (Pain et al. 1998). 
 
 
1.2.3 La température peut influencer l’exposition des communautés 
phototrophes de biofilm au cuivre 
 
L’influence de la température sur les niveaux de bioaccumulation du Cu varie selon les 
expérimentations réalisées. En effet, nous avons observé une diminution des niveaux de 
bioaccumulation du Cu avec l’augmentation de la température, pour le biofilm prélevé en 
hiver (Fig VII.1.), alors que la bioaccumulation du Cu ne variait pas pour le biofilm prélevé 
en fin d’été, quel que soit le contexte thermique testé (Fig VII.2.).  
 
L’influence de la température sur la bioaccumulation du Cu varie selon les propriétés 
spécifiques du biofilm et, notamment, selon le développement de la matrice EPS. À une 
température commune de 18°C, le poids sec du biofilm prélevé en fin d’été était 1000 fois 
supérieur à celui du biofilm prélevé en hiver. La matrice EPS représentant environ 90% du 
biofilm (voir Chapitre I. §1.1.2.), ces résultats suggèrent donc une biodilution des 
concentrations en Cu due au développement plus important de la matrice EPS pour les 
biofilms prélevés en fin d’été. Pour ce type de biofilm, le développement de cette matrice a 
été important quelle que soit la température testée, ce qui peut expliquer l’absence d’influence 
de la température sur les niveaux de bioaccumulation du Cu dans ce contexte (Fig VII.2.). De 
plus, le développement plus important de la matrice EPS, quelle que soit la température testée, 
a sans doute permis de protéger les cellules microbiennes de l’internalisation du Cu, et par 
conséquent de la toxicité métallique. Cela peut donc expliquer l’influence très limitée de la 
température sur les effets du Cu observés sur la structure et la fonction, mais aussi sur 
l’adaptation des communautés phototrophes à ce toxique (Fig VII.2.). Concernant les biofilms 
prélevés en hiver, l’augmentation de la température a certainement favorisé le développement 
de la matrice EPS au regard de l’augmentation de la biomasse algale observée dans le cadre 
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de l’exposition chronique au Cu. Un développement croissant de la matrice EPS, avec 
l’augmentation de la température, a probablement entraîné en contrepartie une biodilution du 
Cu, plus importante aux températures les plus élevées. Cette hypothèse est en accord avec la 
diminution observée des concentrations en Cu bioaccumulé avec l’augmentation de la 
température (mais avec, probablement, une quantité plus élevée de Cu complexé aux EPS) 
(Fig VII.1.).  
 
D’autre part, les conditions physico-chimiques peuvent moduler l’exposition des 
communautés de biofilm au Cu. C’est le cas en particulier du pH, puisqu’il a été largement 
décrit dans la littérature que les processus de sorption métallique sont conditionnés 
majoritairement par les variations de pH intra-journalières, liées aux activités métaboliques 
des biofilms phototrophes (Nimick et al. 2003 ; Morris et al. 2005; Beck et al. 2009). Ainsi, 
dans l’étude réalisée avec les communautés microbiennes prélevées en fin d’été, les fortes 
valeurs de pH, mesurées dans les microcosmes aux trois températures testées, ont 
probablement limité la biodisponibilité du Cu. Ces fortes valeurs de pH sont attribuables à 
l’activité photosynthétique importante du biofilm, du fait notamment des fortes biomasses qui 
se sont développées dans les microcosmes. Cette hypothèse de réduction de la biodisponibilité 
du Cu est appuyée par les faibles concentrations en Cu labile, mesurées par DGT, tout au long 
des 4 semaines d’expérimentation (i.e. entre 1,3 et 2,5 µg L-1, quel que soit le contexte 
thermique), le Cu labile représentant la forme dissoute la plus biodisponible pour les 
organismes (Deaver and Rodgers, 1996). Ainsi, les concentrations en Cu labile représentaient 





Figure VII.1. Bilan des résultats obtenus sur l’influence de la température sur la réponse des 
communautés phototrophes de biofilm hivernal au Cu. En rouge sur fond jaune, les réponses aux 
questions posées en début de thèse. En vert sur fond blanc, les réponses apportées aux hypothèses 
soulevées. 







































Figure VII.2. Bilan des résultats obtenus sur l’influence de la température sur la réponse des 
communautés phototrophes et hétérotrophes de biofilm estival au Cu. En rouge sur fond jaune, les 



























































Dans cette thèse, nous avons mis en évidence une influence variable de la température 
sur la réponse du biofilm au Cu selon les caractéristiques intrinsèques de la communauté 
microbienne, telles que la composition (i.e. diversité, classes algales), qui conditionne la 
tolérance des communautés à ce métal, et sa structure physique (i.e. matrice EPS), qui 
conditionne les niveaux d’exposition des communautés (en fonction du niveau de 
contamination du milieu).  
 
2.1. Évaluation de la tolérance des communautés aux contaminants, 
dans un contexte multistress 
 
Afin d’améliorer notre capacité à prédire la réponse des communautés microbiennes 
aux stress auxquels elles sont exposées, il est primordial de comprendre comment les facteurs 
écologiques conditionnent la tolérance de ces communautés. Dans notre contexte d’étude, 
l’influence de la température sur la tolérance des communautés de biofilm au Cu dépendait, 
entre autres, du niveau d’exposition chronique des communautés à ce toxique (i.e. pas de 
contamination / contamination réaliste / contamination forte). D’autre part, nous avons montré 
que l’influence de la température sur les niveaux de tolérance basale (communautés non-
exposées) et sur l’acquisition de tolérance (communautés exposées) au Cu présentait une 
magnitude et/ou une direction variables selon (i) la communauté microbienne initiale, (ii) le 
compartiment microbien étudié et le descripteur fonctionnel considéré. Ainsi, la résultante de 
l’effet combiné des deux facteurs de stress peut être « antagoniste », « neutre », ou 
« synergique » et donc être favorable ou défavorable à la communauté microbienne. De même, 
lorsque l’exposition au stress thermique et toxique n’est pas simultanée, l’augmentation de la 
température peut donc fragiliser les communautés microbiennes, ou au contraire favoriser leur 
capacité à tolérer le stress additionnel provoqué par une exposition subséquente au Cu.  
Ces résultats soulignent donc l’importance des phénomènes de tolérances croisées, 
puisque la réponse de la communauté à un stress appliqué peut dépendre fortement de la 
tolérance ou de la sensibilité induite par un stress antérieur. Ainsi, on parle de co-tolérance 
positive, lorsque le premier stress réduit l’impact du second (i.e. stress-induced community 
tolerance), et de co-tolérance négative lorsque le second stress induit un effet additif ou 
synergique (i.e. stress-induced community sensitivity) (Vinebrooke et al. 2004).  
Dans ce contexte, et pour mieux appréhender cette notion de tolérances croisées, il 
serait donc intéressant de tester différents scénarios d’exposition séquentielle. Dans une 
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synthèse bibliographique concernant l’étude des interactions entre les contaminants et les 
facteurs environnementaux, Holmstrup et al. (2010) ont souligné l’importance d’étudier les 
interactions en fonction des séquences d’exposition aux différents stress (chimique et 
thermique). Ainsi, nous pourrions envisager d’appréhender la variabilité potentielle de la 
réponse du biofilm en testant l’exposition au stress chimique précédant le stress 
thermique d’une part, et l’exposition au stress thermique précédant le stress chimique d’autre 
part.  
En outre, afin de mieux appréhender la sensibilité des communautés à une exposition 
multistress, il serait intéressant d’étudier séparément la tolérance des communautés aux 
différents stress. Dans notre cas, nous pourrions ainsi utiliser le concept de SICT "Stress-
Induced Community Tolerance", en appréhendant les niveaux de tolérance au stress chimique 
(le Cu), mais aussi les niveaux de tolérance au stress non chimique (la 
température)  (Vinebrooke et al. 2004). 
 
D’un point de vue méthodologique, une meilleure compréhension des processus 
adaptatifs à partir des mesures de tolérance passe encore vraisemblablement par une poursuite 
de l’optimisation des tests de toxicité aiguë, utilisés dans le cadre de l’approche de PICT. Il 
semble notamment important de mieux appréhender l’influence possible de la composition du 
milieu utilisé pour les tests de toxicité aiguë sur les niveaux de tolérance mesurés. Se pose 
notamment la question de l’importance du pH et de la composition en nutriments, susceptibles 
de faire varier la biodisponibilité du métal testé, et donc le niveau d’exposition réel des 
communautés. De plus, Guo et al. (2012) ont montré que l’expression de gènes de choc 
thermique (i.e. Hsp70), chez la dinoflagellée Prorocentrum minimum, était induite par une 
exposition au Cu, si celui-ci était apporté sous forme de CuSO4 , et non sous forme de CuCl2. 
Au regard de ce constat, il semble donc également important d’évaluer l’influence de la forme 
du Cu utilisé dans les tests de toxicité aiguë sur les niveaux de tolérance mesurés.   
Au cours de cette thèse, l’optimisation du protocole des tests de toxicité aiguë a été 
réalisée uniquement sur la base de la réponse des communautés phototrophes de biofilm, par 
mesure de l’efficacité photosynthétique. Or, dans les cours d’eau, les communautés 
hétérotrophes ont des fonctions tout aussi importantes que celles des communautés 
phototrophes, tels que la dégradation de la MO et le recyclage des nutriments (Battin et al. 
2003), et nous avons démontré l’importance de considérer différents compartiments 
microbiens et différentes fonctions dans les approches « PICT ». C’est pourquoi il est 
primordial d’améliorer aussi l’évaluation de la tolérance des communautés hétérotrophes à 
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l’exposition multistress, et donc d’optimiser les tests de toxicité aiguë, utilisés dans le cadre 
de l’approche de PICT, au regard de la réponse de ce compartiment microbien. En particulier, 
il nous apparaît important de tester l’influence de la température d’incubation sur les niveaux 
de tolérance de ce compartiment microbien, car les activités hétérotrophes sont généralement 
davantage conditionnées par la température que les activités phototrophes (Hancke and Glud, 
2004 ; Staehr and Sand-Jensen, 2006).  
En outre, nous avons soulevé le fait que les modifications observées au niveau de la 
tolérance des communautés phototrophes au Cu n’étaient pas toujours liées à des variations au 
niveau de la répartition des classes algales ou de la composition diatomique (i.e. sélection 
inter-spécifique).  
Ceci soulève donc un questionnement sur les mécanismes d’adaptation mis en jeu dans 
l’augmentation des niveaux de tolérance. Pour mieux appréhender ces mécanismes, on peut 
donc s’interroger sur la nécessité de travailler à des niveaux biologiques simplifiés, même si 
cela diminue le réalisme écologique. Ainsi, il serait intéressant d’envisager de mieux 
considérer l’écologie des différentes populations de diatomées pour appréhender plus 
finement les phénomènes de co-tolérances positives ou négatives de la communauté à 
l’exposition multistress. Se pose notamment, dans notre cas, la question du préférendum 
thermique des différentes populations diatomiques présentes dans les biofilms étudiés. L’idée 
de comprendre ou de prédire les conséquences écologiques de l’exposition multistress des 
écosystèmes à partir de la réponse physiologique de populations isolées, suggérée par Koehl 
(1989), va dans le sens des approches réductionnistes, utilisées de manière prépondérante en 
écotoxicologie. Cependant, il faut rappeler qu’il est généralement difficile d’extrapoler à 
l’échelle de la communauté les observations réalisées aux échelles moins complexes, qu’elles 
soient cellulaires, individuelles ou populationnelles, du fait d’une propagation non linéaire des 
effets toxiques lors d’un passage à un niveau d’organisation biologique supérieur (Segner, 
2007).  
Cependant, une augmentation de la tolérance à un contaminant peut aussi résulter 
d’une adaptation spécifique de certaines populations microbiennes à celui-ci (i.e. sélection 
intra-spécifique), sans nécessairement s’accompagner de remaniements marqués dans la 
communauté. Ainsi, dans le cadre du biofilm prélevé en fin d’été, nous avons analysé 
l’expression des gènes liés au métabolisme cellulaire chez les diatomées, qui peut être induite 
ou réprimée pour compenser l’impact des différents stress environnementaux. Ces analyses 
ont permis d’établir un lien entre l’augmentation de la tolérance des communautés 

phototrophes au Cu et l’adaptation spécifique au sein des assemblages de diatomées, dans le 
cadre d’une augmentation de la température de +5°C. 
Ainsi, à l’échelle de la communauté, le couplage des approches (i) génétiques (i.e. 
étude de la sélection intra-spécifique), (ii) taxonomiques (i.e. étude de la sélection inter-
spécifique) et (iii) fonctionnelle (i.e. mesure des niveaux de tolérance à chacun des stress 
appliqués) permettrait d’avoir une vision plus générale de l’adaptation au stress et des 
mécanismes impliqués dans les modifications de la sensibilité des communautés 
microbiennes, tout en conservant  une dimension écologique importante. 
 
2.2. Évaluation de l’exposition des communautés aux contaminants, 
dans un contexte multistress 
 
Nos travaux ont montré que la réponse du biofilm au Cu était aussi conditionnée par 
l’exposition à ce métal. L’exposition du biofilm au Cu a été évaluée par la mesure des 
niveaux de bioaccumulation dans les différentes grandes fractions de ce modèle biologique 
(i.e intracellulaire ; capsulaire et colloïdale), en intégrant l’ensemble de la période 
d’exposition du biofilm (i.e. 4 ou 6 semaines, selon la durée des expériences). Or, la 
caractérisation de l’exposition du biofilm au Cu pourrait être encore améliorée.  
En effet, nous pourrions envisager de suivre cette bioaccumulation dans le temps, afin 
de tracer une toxicocinétique du Cu. Ceci pourrait être réalisé grâce à l’utilisation d’isotopes 
de marquage. En effet, nous pourrions, dans les premiers temps de l’expérience, contaminer 
les microcosmes avec un seul isotope du Cu ; puis dans un second temps, contaminer les 
microcosmes avec un autre isotope de Cu. Ainsi, sur cet exemple de deux isotopes utilisés 
successivement, nous pourrions suivre en deux temps la fixation du métal au cours du 
développement du biofilm. Cela devrait permettre de mettre en évidence, selon notre 
hypothèse, une internalisation du métal dans les cellules microbiennes dans les premiers 
temps de l’expérience, puis une séquestration du Cu par la matrice EPS, dans un second 
temps (limitant la pénétration du Cu dans les cellules). De cette manière, nous pourrions 
évaluer l’influence de la température sur cette cinétique d’accumulation du Cu dans le biofilm.  
 
Il serait intéressant aussi d’évaluer le rôle de la MOD sur la biodisponibilité du Cu en 
fonction du contexte thermique. En effet, 90% du Cu est complexé aux substances humiques 
dissoutes dans les rivières (Mcknight et al. 1983), limitant la biodisponibilité métallique. 
Cependant, dans notre contexte d’étude, la MOD est exclusivement d’origine microbienne (i.e. 
allochtone), et donc très pauvre en substances humiques. Il serait donc intéressant d’évaluer 

l’influence de la température sur la réponse du biofilm au Cu, en présence de MOD d’origine 
allochtone. Pour cela, nous pourrions envisager d’utiliser des eaux reconstituées, contenant 
différentes qualités et quantités de MOD. Ainsi, concernant la MOD d’origine allochtone, 
nous pourrions donc appréhender sa capacité de complexation en suivant sa proportion en 
substances humiques par la mesure du rapport entre le carbone et l’oxygène (autour de 0,5) ; 
ou bien en mesurant le rapport entre l’adsorbance des cycles aromatiques (caractéristiques des 
substances humiques) et des concentrations en COD ; ou enfin, plus simplement, en suivant 
l’émission de la fluorescence de ces substances humiques (émission : 430 - 450 nm ; Masson 
et al. 2011). D’autre part, il est possible de mettre en évidence la complexation du Cu à la 
MOD par mesure de fluorescence. En effet, la complexation du Cu sur la MOD a pour effet 
de modifier le signal de fluorescence de la MOD (i.e. diminution de l’intensité du signal). Ce 
phénomène est appelé extinction de fluorescence (ou quenching) (Lakowicz et al. 1983). 
Ainsi, l’analyse de l’extinction de fluorescence permet de mieux évaluer la biodisponibilité 
des métaux.  
 
Une autre perspective concerne la mise en évidence de mécanismes de séquestration 
intracellulaire, telle que la synthèse de métallothionéines (voir Chapitre I, § 2.3.3.). En effet, 
nous pourrions envisager de doser ces protéines au cours du temps, afin d’évaluer l’influence 
de la température sur la mise en place de ce mécanisme de détoxification cellulaire. 
Enfin, l’évaluation de l’exposition du biofilm au Cu pourrait être améliorée grâce à 
l’utilisation d’autres méthodes d’analyse, permettant d’étudier plus spécifiquement la 
spéciation et la biodisponibilité du Cu, telles que : 
- La microscopie électronique à balayage (i.e. MEB ou SEM), couplée à une analyse 
dispersive en énergie (EDS ou EDX), qui permet de mettre en évidence la séquestration du Cu 
par les EPS (Burgos et al. 2012). Cependant, cette technique d’analyse a l’inconvénient de 
devoir être utilisée sur des échantillons déshydratés, modifiant ainsi la conformation du 
biofilm, contrairement aux méthodes d’analyses décrites ci-dessous. 
- Les techniques de microscopie à rayon X, qui utilisent les propriétés d’adsorption des rayons 
X, émis par une source à synchrotron (accélérateur de particule). La µ-SXRF (Micro 
Synchrotron-based X-Ray Fluorescence) permette d’obtenir des informations sur la spéciation 
métallique, puisqu’elle donne une indication sur la nature du complexe formé (ex : Cu-
phosphates) et l’abondance de celui-ci en pourcentage. Elle permet aussi de localiser le Cu, au 
cours du temps, dans l’épaisseur du biofilm (Chen et al. 2011). La STXM (Scanning 

Transmission X-ray Microscopy), permet de plus, d’obtenir les concentrations des différentes 
formes du Cu identifiées (Lawrence et al. 2012). La figure VII.3. donne un exemple d’image 
obtenue par STXM. 
Figure VII.3. Adsorption du Cu à la surface d’une diatomée de biofilm de rivière, vue par STXM. Le Cu2+ est 
représenté en rouge. Celui-ci est adsorbé à la frustule de la diatomée et ,dans une moindre mesure, internalisé 
dans le cytoplasme de la cellule. En vert, sont représentés les constituants lipidiques et en bleu les 
polysaccharides (Lawrence et al. 2012). 

- L’imagerie par résonance magnétique (IRM) permet de localiser le Cu et de suivre au cours 
du temps sa diffusion dans le biofilm (Phoenix and Holmes, 2008), et rejoint en ce sens la 
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Les concentrations en Cu « labile » (facilement dissociables, échangeables), 
correspondant à la forme libre du Cu (Cu2+) et une partie des complexes dissous (de faible 
poids moléculaire) ont été mesurées à l’aide d’échantillonneurs passifs DGT « Diffusive 
Gradients in Thin film » - DGT (Fig. 1). Les DGT ont été placées dans les aquariums, dans 
l’axe du courant ; puis, après un certain temps d’exposition (typiquement 1 semaine), les DGT 
ont été retirées ; et une fois le Cu élué du dispositif, les concentrations ont été mesurées par 
ICP-MS, selon la norme NF EN ISO 17294-2, au laboratoire de chimie des milieux 








Figure A.1. DGT après montage. 
 
La DGT est constituée d’une résine chélatrice échangeuse d’ions (Chelex-100), complexant 
fortement les ions métalliques présents dans le milieu environnant ; d’un gel diffusif, 
permettant le transport naturel d’espèces métalliques depuis le milieu vers la résine 
chélatrice ; ainsi que d’une membrane de protection. Le gel diffusif, la résine chélatrice et la 
membrane sont superposés sur un support en téflon et scellés par une bague, également en 




Figure A.2. Description d’un dispositif DGT démonté.  
 
Le gel diffusif, dans une configuration classique, est composé d’un gel d’agarose contenant 
un polymère de polyacrylamide. Il permet la diffusion de l’ensemble des espèces dissoutes, 
non colloïdales, de manière similaire à leur diffusion dans l’eau (Zhang et al. 1999). La 
quantité de métal accumulée pendant l’exposition sur la résine est liée à la concentration en 
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où : 
- M est la quantité de métal accumulée sur la résine (ng) 
- Δg représente l’épaisseur du gel diffusif (mm) 
- t représente la durée d’exposition du dispositif dans la solution (s) 
- A est à la surface du gel en contact avec la solution (cm2) 
- D est le coefficient de diffusion du métal dans le gel (10-6 cm2 s-1) 
 
Expérimentalement, la quantité M de métal accumulé est évaluée après élution de la résine 
dans une solution d’acide nitrique (1 M). La concentration de l’éluat est dosée par absorption 
atomique et ramenée à la masse M selon l’équation suivante : 
 
Eq 2   
        
où :  
- Ce est la concentration en métal dans l’éluat (μg L-1) 
- Ve et Vr sont les volumes de l’éluat et de la résine (mL) 









Analyse de la réponse génétique du biofilm  
 
1. Méthode d’analyse du niveau d’expression génétique  
 
1.1. Extraction des ARNs totaux  
Les suspensions de biofilm, obtenues après grattage dans un mélange équivalent d’eau 
minérale (Volvic, France) et d’eau déminéralisée, ont été centrifugées durant 15 min à 14000 
g à température ambiante, afin d’éliminer l’eau. Afin d’éviter la dégradation des ARN, 300 
µL de tampon RNA later ont été ajoutés aux culots de suspension de biofilm. Les échantillons 
ont été conservés à -80°C jusqu’à analyse. 
Les échantillons ont été décongelés, puis centrifugés 30 sec à 8000 g, afin de culotter le 
biofilm. Le surnageant de RNA later a été éliminé et le culot a été remis en suspension dans 
un tube contenant 1 mL de Trizol et 300 µL de microbilles de verre (de 2,5 µm de diamètre) 
pour les diatomées et de silice (de 0,1 mm matrix B bulk) pour les bactéries. Les échantillons 
ont été passés au vortex (3 x 30 sec), afin de libérer le contenu cellulaire. Le surnageant a été 
récupéré et transféré dans un microtube propre, et enfin placé au bain marie 5 min à 37°C. 
Une solution de 200 µL de chloroforme a été ajoutée et une émulsion a été réalisée par vortex 
(10 sec). Le tout a été mis au bain marie 2 min à 37°C ; le but de cette étape étant d’éliminer 
la majorité des protéines présentes dans l’extrait. Les tubes ont été ensuite centrifugés 5 min à 
8000 g (température ambiante) et la phase aqueuse contenant les acides nucléiques a été 
récupérée. La suite de l’extraction d'ARN a été réalisée à l’aide du kit « SV Total RNA 
Isolation System » suivant les recommandations du fournisseur données ci dessous : 
 
• Récupérer la phase aqueuse (phase supérieure) (±600µl) dans un tube propre. 
• Ajouter 450 µl ETOH 75%, préparée avec l’eau DEPC (Favorise les liaisons ioniques) 
• Vortexer 5 sec 
• Déposer sur colonne d’affinité (Liaison ionique entre ADN, ARN et la colonne) 
• Centrifuger à 13500 rpm, 1’, T°C ambiante (ADN, ARN retenu sur colonne). Jeter le filtrat 
• Laver avec 600 µl de RNA Wash Solution  
• Centrifuger à 13500 rpm, 1’, T°C ambiante 
Jeter le filtrat 
• Centrifuger à 13500 rpm, 2’, T°C ambiante (sécher la colonne) 
• Préparer un mix enzyme contenant: 40 µl de Yellow Core Buffer + 5 µL de MnCl2 + 5 µl 
DnaseI par échantillon 
• Déposer 49 µl de mix sur chaque colonne 

• Incuber à 37°C (Bain marie), minimum 15’ (dégradation ADN) 
• Ajouter 200 µl de Dnase Stop Solution  
• Centrifuger à 13500 rpm, 1’, à T°C ambiante (Elimination des débris d’ADN et de Dnase). 
Jeter les filtrats 
• Ajouter 600 µl de RNA Wash Solution 
• Centrifuger à 13500 rpm, 1’, à T°C ambiante. Jeter le filtrat 
• Ajouter 250 µL de RNA Wash Solution 
• Centrifuger à 13500 rpm, 2’, à T°C ambiante 
• Déposer les colonnes d’affinité dans des tubes collecteurs  
• Ajouter 30 µL d’eau Nucléase-Free 
• Centrifuger à 13500 rpm, 1’, à T°C ambiante 
• Jeter la colonne, les ARN purifiés sont dans le fond du tube 
• Stocker les ARN -80°C, jusqu’à analyse 
 
Les ARNs totaux ainsi obtenus ont été transformés en ADNs complémentaires (ADNc) grâce 
à l’étape de rétrotranscription. 
 
1.2. Rétrotranscription (RT) 
Cette étape a permis de transformer les ARNs totaux en ADNs complémentaires 
(ADNc) à l'aide du kit « GoScript™ Reverse Transcription System ». Les concentrations en 
ARN mesurées par spectrophotométrie étant très faibles, nous sommes partis du principe que 
chaque échantillon contenait relativement la même concentration en ARN. Ainsi, la RT a été 
réalisée sur 10 µL d’ARN totaux extraits. A ces 10 µL d’ARN totaux extraits, ont été ajoutés: 
- 1 μL d'oligo dT (1 μM),  
- 1 μL d’hexaprimer (1 μM),  
 
Les échantillons ont ensuite été placés dans un thermocycleur, afin de réaliser le premier cycle 
suivant: 5 min à 65°C, puis 5min à 4°C, permettant de linéariser l’ARN. A la suite de ce 
premier cycle, 8 µL de mix ont été ajoutés et contenaient: 
- 1,5µl MgCl2 (25 mM) 
- 1µl PCR Nucleotide Mix 
- 0,5µl Recombinant RNasin Ribonuclease inhibitor 
- 1µl GoScript Reverse Transcriptase 
 
Les échantillons ont été placés de nouveau dans le thermocycleur, afin de réaliser le second 
cycle suivant: 5 min à 25°C, puis 1 h à 42°C, afin de permettre la synthèse d’ADNc. Les 
ADNc ainsi obtenus ont été conservés à –20°C jusqu’à la réalisation de la PCR (Polymerase 

Chain Reaction : amplification en chaîne par polymérase) quantitative en temps réel (Q-PCR, 
voir § 3.). 
 
2. Gènes ciblés  
 
2.1. Gènes de résistance au stress environnementale, impliqués dans le 
métabolisme cellulaire chez les diatomées 
 
L’analyse de la réponse génétique des diatomées a été réalisée avec la collaboration de 
l’UMR EPOC (Université de Bordeaux 1- CNRS). 
Six gènes d’intérêt, communs à toutes les espèces de diatomées, ont été étudiés (act, 
psaA, d1, nad5, cox1, 12s). L’expression de ces gènes d’intérêt est induite par les organismes, 
en réponse à une exposition métallique et/ou à d’autres stress environnementaux (i.e. réponse 
génétique non spécifique au Cu).  
Dans notre étude, la β-actine (act) a été utilisée comme gène de référence (la β-actine 
étant un « gène de ménage », il s’exprime par conséquent de la même manière, quelque soit le 
contexte d’exposition thermique et chimique). Les gènes psaA et d1, qui codent pour les 
complexes membranaires protéiques des chloroplastes (photosystèmes I et II), intervennant 
dans la photosynthèse (voir Chapitre I, §2.3.3.). Trois gènes, codant pour la sous-unité 1 de la 
cytochrome-c-oxydase (cox1), la sous-unité 5 de la NADH déshydrogénase (nad5) et l’ARN 
ribosomique 12S (12S), impliqués dans le métabolisme mitochondrial. Enfin, le gène sodMn, 
qui code pour la superoxide dismutase mitochondriale, intervenant contre le stress oxydant 
(Kim Tiam et al. (2012) ; Nguyen-Deroche, 2008  ; Moisset et al. 2015). La caractérisation 
des séquences nucléiques des 7 gènes d’intérêt, utilisées dans notre étude, est le résultat de 
recherches antérieures, réalisées par Kim Tiam et al. (2012), et Moisset et al. (2015). Les 







Nom du gène Amorces (5’-3’) 
nad5 
 
















a : amorce sens. b : amorce antisens 
2.2. Gènes de résistance au cuivre chez les bactéries 
Concernant le compartiment bactérien, la résistance au Cu a été suivie par analyse de 
l’expression du gène copA, codant pour la synthèse de pompes ATPase capables d’extruder le 
Cu (Sendra, 2007). Dans notre étude, le gène 16S codant pour la petite sous unité ribosomale 
a été utilisé comme gène de référence. Les amorces utilisées pour déterminer l’expression 
différentielle des gènes copA et 16S sont présentées ci-après :  
 













3. PCR quantitative en temps réel :Q-PCR 
La Q-PCR permet de quantifier précisément le niveau d’expression des gènes, en 
temps réel, grâce à l’ajout d’un agent intercalant fluorescent : le SYBR green. La fluorescence 
détectée à 530 nm a été mesurée à la fin de chaque cycle et quantifiée, afin de déterminer la 
quantité d’ADNc initial. Les réactions de PCR, réalisées dans une microplaque de 96 puits, 
ont été réalisées à l’aide du kit « GoTaq ® qPCR Master Mix ». Pour cela, un « mix amorce » 
pour chaque gène, contenant 1 µL d’amorce sens (100 µM) et 1 µL d’amorce anti-sens (100 
µM), a été préalablement réalisé. Dans chaque puits, ont été ajoutés 17 µL de mix réactif 1X 
(tampon d’activité, Taq polymérase, MgCl2, dNTP et SYBR green), 2 µL du mix amorce, 
précédemment réalisé, et 1 µL d’ADNc, transcrit lors de l’étape précédente. La microplaque 
est ensuite déposée dans un thermocycleur (MX3000P), afin de réaliser différents cycles 
permettant par la suite l’analyse de l’expression génétique.  
 
Les cycles réalisés, concernant l’analyse de l’expression génétique des diatomées, 
étaient les suivants (Moisset et al. 2015) : 
 
- 10 min à 95°C, afin d’activer la Taq polymérase  
- 40 à 50 cycles de 30 sec à 95°C (dénaturation), puis 30 sec à 55°C (hybridation) et enfin 30 
sec à 72°C (élongation). 
 
Les cycles réalisés, concernant l’analyse de l’expression génétique des bactéries étaient les 
suivants (Roosa et al. 2014) :  
- 10 min à 94°C (dénaturation initiale) 
- 40 cycles à 15 sec à 95°C (dénaturation), puis 30 sec à 63°C (copA) ou à 60°C (16S) 
(hybridation) et enfin 30 sec à 72°C (élongation) 
 
Le niveau d’expression de chaque gène a été déterminé par rapport à celui du gène de 
référence: le gène act pour les diatomées et le gène 16S pour les bactéries. La différence des 
moments de sortie (ΔCt) entre le gène de référence et le gène d’intérêt a été calculée selon la 
méthode décrite par Livak and Schmittgen (2001). L’expression différentielle (2-ΔCt) a été 
ensuite calculée. Le rapport de cette dernière chez les groupes exposés et chez le groupe 
contrôle (non exposé au Cu) correspondant à la même température et au même temps 

d’échantillonnage donne le facteur d’induction ou de répression du gène considéré. Les 
résultats sont exprimés en facteurs d’induction ou de répression, par rapport au contrôle. On 
considère une induction significative lorsque le facteur est supérieur ou égale à 2 et une 
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a b s  t r  a c t
The  present  study  aimed  at assessing  the recovery  of phototrophic  and  heterotrophic  bioﬁlm  com-
munities  after  a  decrease  in copper  exposure. An  original  experiment  was designed  to  evaluate the
possible  inﬂuence of non-exposed  (i.e.  pristine)  communities  (e.g.  via immigration  processes) in  recov-
ery dynamics.  Laboratory channels  were used to  study  the structural  and  functional  changes  in microbial
communities  after a  4-week  Cu exposure  period in the  presence and  absence  of pristine  bioﬁlms. When
pristine bioﬁlms  were present,  phototrophic  communities recovered  within  6 weeks, both  in  terms  of
biomass, structure  and  photosynthetic  activity. Recovery  processes  were  also detected  using  the  PICT
approach.  In contrast, in  the absence of  pristine  communities, all  of the  Cu-induced changes  recorded in
the phototrophic  communities  remained throughout  the  recovery period.
Regardless  of  the presence  or absence  of pristine  bioﬁlms,  the decrease  in Cu  exposure did  not abolish
Cu-induced  changes  in bacterial  community  structure, whereas  functional  recovery (based  on beta-
glucosidase  activity)  was complete  in  both  recovery contexts.
These  results  revealed that microbial  community  response  to  a  decrease  in  Cu  exposure  differs  between
phototrophic  and  heterotrophic  communities.  The  presence of pristine  communities  greatly  inﬂuences
the structural  and  functional  recovery  of  phototrophic communities, suggesting  an  important  role of
microbial  immigration  processes,  but  have  far less inﬂuence on  the recovery trajectory of heterotrophic
communities.
© 2011 Elsevier B.V. All rights reserved.
1. Introduction
The restoration of chemically contaminated aquatic ecosystems
has become an important concern, especially through environ-
mental policies such as the European Water Framework Directive
(2000/60/EC), prompting growing interest in  studying recovery
trajectories and community resilience in  aquatic environments
(Depledge, 1999; Ivorra et al.,  1999; Tolcach and Gómez, 2002;
Dorigo et al., 2010a; Morin et al., 2010).  In lotic ecosystems, peri-
phytic bioﬁlms assume key ecological functions such as primary
production and nutrient cycling (Battin et al., 2003). These micro-
bial assemblages are formed by phototrophic and heterotrophic
communities, both of which are characterized by short genera-
tion times. This, together with the  fact that they are the ﬁrst to
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interact with dissolved substances, makes bioﬁlms a candidate
“early warning system” for detecting the effects of chemicals on
aquatic systems (Sabater et al., 2007). Despite an increasing num-
ber of studies on the impact of toxicants on bioﬁlm microbial
communities, knowledge on their recovery dynamics following
a  decrease in  exposure levels remains scarce (e.g. Boivin et al.,
2006; Dorigo et al., 2010a,b; Morin et al., 2010; Rotter et  al.,
2011).
Aquatic environments are highly affected by metal pollution,
with copper (Cu) being one of the most commonly detected con-
taminants in surface waters (Bossuyt and Janssen, 2004; Serra
and Guasch, 2009).  Chronic exposure to Cu  is known to result in
structural and functional effects in  autotrophic and heterotrophic
bioﬁlm microbial communities (Soldo and Behra, 2000; Boivin et al.,
2006; Serra and Guasch, 2009).  The resulting changes in microbial
communities generally lead to an  increase in  community toler-
ance to Cu, in line with the pollution-induced community tolerance
(PICT) concept introduced by Blanck et al. (1988).  The principle of
PICT is that chronic contact with a toxicant can result in  changes
at  the community level due to various toxicant-induced effects.
These include individual acclimation (physiological or genetic
0166-445X/$ – see front matter ©  2011 Elsevier B.V. All rights reserved.
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adaptation) and loss of  sensitive species. This increase in  Cu  tol-
erance following a chronic exposure was previously described in
experimental studies considering phototrophic (Soldo and Behra,
2000; Tlili et al., 2010) and heterotrophic (Boivin et al., 2006; Tlili
et  al., 2010) activities as microbial endpoints. Several weeks after
transferring bioﬁlms from a Cu-polluted downstream site to a ref-
erence upstream site exhibiting lower Cu  concentrations, Dorigo
et  al. (2010a) observed a low decrease in  algal and bacterial com-
munity tolerance to Cu, suggesting a slow recovery curve for these
communities. In situ translocation experiments applying the PICT
concept to assess bioﬁlm recovery were also recently performed for
organic pesticides, conﬁrming that PICT approaches can be a suit-
able tool for the study of microbial recovery processes following
toxicant exposure (Dorigo et al., 2010b; Rotter et al., 2011).
In  situ studies provide the most realistic assessment of ﬁeld con-
ditions, but translocation approaches have limitations hampering
effective assessment of the recovery potential of microbial commu-
nities following a decrease in  exposure to  a contaminant or class of
contaminants. These limitations mainly stem from the fact that the
studied sites (before and after bioﬁlm translocation) generally dif-
fer not only in terms of toxicant concentrations but also in terms of
nutrient content or other environmental (e.g. light, water ﬂow, etc.)
properties that can strongly inﬂuence microbial dynamics. More-
over, recovery is an ecological process driven, at least partially, by
immigration of new organisms (Morin et al., 2010). Immigration
processes are probably facilitated in  translocation studies, since the
exposed bioﬁlms are transplanted into river sections colonized by
indigenous communities. Indeed, Stevenson and Peterson (1989,
1991) have shown that immigration processes are a major driver
of  the colonization and recovery dynamics of diatom communities.
Therefore, the observed recovery trajectories which result from
changes in exposure conditions after the translocation are also
assisted by such immigration processes. However, it remains vir-
tually impossible to discriminate in translocation studies between
the effects of regrowth of remaining viable cells when pollution
pressure decreases vs.  re-colonization by new immigrants.
Given this background, the main purpose of the present study
was to test the ability of natural microbial bioﬁlm communities
to recover after copper exposure in laboratory channels. An orig-
inal experimental approach was designed to assess the inﬂuence
of the presence of pristine communities on recovery dynamics.
Given the structural and functional complexity inherent to micro-
bial bioﬁlms, we hypothesized that recovery trajectories could vary
between phototrophic and heterotrophic communities. Accord-
ingly, a combination of methods was applied to assess microbial
response following a decrease in  Cu exposure in  terms of biomass
(dry weight, chlorophyll a content), structure (algal classes), diver-
sity (diatom taxonomic analysis, bacterial genetic diversity) and
phototrophic and heterotrophic functions. In addition, we used
a  PICT approach to detect variations in copper tolerance in pho-
totrophic and heterotrophic communities. We  expected recovery
to be made faster by the presence of pristine communities via
microbial immigration processes.
2. Materials and methods
2.1. Experimental setup
The experiment was carried out in  4  indoor glass
channels composed of three independent compartments
(l  ×w × d = 63 cm × 11 cm × 4  cm)  used as pseudo-triplicates
(independent compartments supplied with the same water).
Channels were used in recirculating mode throughout the study:
50 L of water was recirculated from a glass aquarium through
centrifugal pumps at a rate of about 1.2 L/min (Rena Flow 600).
High-pressure sodium lamps were used to obtain a constant light
intensity of 3500 lux under a 13 h/11 h light/dark regime.
The study was conducted for  11 weeks, from January 25th to
April 13th 2011 under laboratory ambient temperature conditions
(about 21 ◦C, Table 1). During the ﬁrst week, all the channels were
ﬁlled with river water, and a suspension of natural bioﬁlms (col-
lected on stones) sampled in  January 2011 at the upstream site
of the Morcille River (Beaujolais, Eastern France, see Montuelle
et al. (2010) for details) to allow bioﬁlm settlement on  artiﬁcial
substrates (microscopic glass slides) previously placed at the bot-
tom  of each channel. Concentration of dissolved Cu in  the river
water was less than 0.9 g L−1.  Then, the channels were ﬁlled
with drilled groundwater containing very low concentrations of  Cu
(<0.3 g L−1) and adjusted to the sampling site conductivity (i.e.,
600 S cm−1) and nutrient concentrations (i.e. about 4  mg  Si L−1,
5 mg NO3 L−1, and 0.05 mg  PO4 L−1). Two channels (called “Con-
trol”) were used as control channels (without Cu  addition) and
two channels (called “Cu”) were supplemented with CuSO4·5H2O
to  obtain a Cu concentration close to the  highest concentrations
recorded in the downstream section of the Morcille river (i.e. about
20  g Cu L−1, Montuelle et al., 2010). During this period, water
was renewed weekly to maintain a relatively constant exposure
level and to avoid nutrient depletion. The 4-week exposure period
was followed by  a 6-week recovery period: two channels were
respectively kept as “control” and “Cu” channels identical to those
described above, while the two  other channels (called “ExCu1”
and “ExCu2”, respectively) were not supplemented with Cu any-
more. The “ExCu1” channel was designed to  mimic a translocation
experiment in  order to test the inﬂuence of the  presence of pris-
tine communities on recovery dynamics. Accordingly, this channel
was composed of  half non-exposed bioﬁlms (taken from “con-
trol” channels) and half previously exposed bioﬁlms (taken from
“Cu” channels). In channel ExCu1, biological assessments were only
conducted on bioﬁlms previously exposed in  Cu channels. The
last channel (“ExCu2”) was only composed of previously exposed
bioﬁlms (taken from “Cu” channels) to assess their recovery poten-
tial following a decrease in copper exposure without the possibility
of microbial immigration from unexposed communities. During
this period, water was renewed every two  weeks.
2.2. Water analysis
Throughout the entire study, the main physico-chemical param-
eters and  total dissolved Cu concentrations were measured before
and  2  h  after each water renewal (“exposure” and “recovery” peri-
ods).
Temperature, pH, conductivity, dissolved oxygen, and the con-
centrations of total organic carbon (TOC), dissolved organic carbon
(DOC) and the primary dissolved nutrients (NO3,  NO2,  NH4, PO4 and
SiO2)  were measured following French standard operating proce-
dures. In order to measure total dissolved Cu concentrations, 30 mL
of channel water was ﬁltered (0.45 m polyvinylidene diﬂuoride
(PVDF), Whatman) and acidiﬁed with 0.5% of nitric acid (Suprapur,
Merck) before being stored at 4 ◦C until analysis. Filtered samples
were analyzed using inductively coupled plasma-mass spectrom-
etry (ICP-MS X Series II, Thermo Electron). Quality controls were
routinely checked using a certiﬁed reference material (Environ-
ment Canada, TM 27-3, Lake Ontario natural water).
2.3. Analysis of copper in bioﬁlms
Cu concentrations in bioﬁlms were analyzed before each water
renewal during the “recovery” period (weeks 0, 2, 4  and 6) as  pre-
viously described by Tlili et al. (2010).  Brieﬂy, bioﬁlm was  scraped
from two glass substrates per replicate and suspended in  50 mL
of Ultra-pure water (Milli-Q). This suspension was divided into
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Table 1
Physico-chemical characteristics (mean values of biweekly samples ± standard deviation (s.d.)) of water in the 4  channels before and  2 h after each water renewal during the
recovery period (weeks 0, 2, 4, and 6). DO, dissolved oxygen; TOC, total organic carbon; DOC, dissolved organic carbon.
Initial conditions (after water renewal) Conditions after 2 weeks (before water renewal)
All the channels (n = 36) Control (n  = 9) ExCu1 (n = 9) ExCu2 (n  = 9) Cu (n = 9)
pH 7.9 ± 0.1 8.0 ± 0.2 8.1 ± 0.2  8.0 ± 0.2 8.0 ± 0.2
Conductivity (S cm−1) 129.4 ± 16.3 121.6 ±  22.8 114.7 ± 19.3 116.4 ± 18.6 117.5 ± 20.7
DO (mg  L−1) 8.6 ± 0.5 7.1 ± 2.0 7.3 ± 2.1 7.7 ± 2.5 7.0 ± 2.7
Temperature (◦C) 20.8 ± 0.5 21.3 ± 1.1 22.0 ± 1.0  21.6 ± 1.1 21.4 ± 7.0
TOC (mg  L−1)  1.94 ± 0.45 7.83 ± 2.92 9.57 ± 3.68 8.17 ± 2.65 8.15 ± 2.55
DOC (mg  L−1) 1.06 ± 0.36 6.42 ± 105 7.52 ± 4.29 5.48 ± 3.88 3.87 ± 7.98
NO3 (mg  L−1)  4.06 ± 0.48 <1 <1 <1 <1
NO2 (mg  L−1) 0.04 ± 0.01 0.02 ± 0.01 0.02 ± 0.02 0.04 ±  0.02 0.05 ±  0.03
NH4 (mg  L−1) <0.01 0.01 ±  0.01 0.01 ± 0.01 0.02 ±  0.02 0.02 ± 0.07
PO4 (mg  L−1) 0.04 ± 0.02 0.08  ± 0.05 0.10 ± 0.02 0.10 ± 0.03 0.07 ± 0.07
SiO2 (mg  L−1) 4.22 ± 179 1.27 ± 125 5.03 ± 0.85 9.50 ± 0.56 10.30 ± 7.27
two fractions of 20 mL,  which were treated or not with 320 L
of EDTA (0.25 M)  to quantify internalized Cu and total in-bioﬁlm
Cu, respectively. The bioﬁlm suspensions were ﬁltered (0.45 m,
PVDF, Millipore) and dried for 48 h  at 50 ◦C. Dried samples were
digested with 3 mL  of concentrated nitric acid (Suprapur, Merck),
and Ultra-pure water (Milli-Q, Millipore) was added to  dilute the
acid concentrate. Finally, Cu  analysis was performed as  described
above. Quality controls were routinely done using a certiﬁed refer-
ence material (IRMM,  BCR 414, plankton).
2.4. Bioﬁlm characterization
Phototrophic and heterotrophic communities were character-
ized every two weeks during the “recovery” period (weeks 0, 2, 4,
and 6). Bioﬁlms were carefully removed from slides using a razor
blade, then suspended in mineral water (Volvic, France) before all
analysis described below. Bioﬁlm dry weight (DW) and  ash-free dry
mass (AFDM) were determined as described in  Morin et al. (2010).
Phototrophic communities: Total chlorophyll a (chl a) and
proportion of diatoms, chlorophyceae and cyanobacteria were
determined by a multi-wavelength pulse amplitude-modulated
(PAM) ﬂuorometer on a Phyto-PAM system (H. Walz) as  described
in  Schmitt-Jansen and Altenburger (2008). Photosynthetic efﬁ-
ciency was also estimated with the Phyto-PAM ﬂuorometer using
the  saturation pulse method to determine PSII quantum yield
(Schmitt-Jansen and Altenburger, 2008).  Diatom sample prepa-
ration and taxonomic identiﬁcation were performed following
European standard NF EN 13946. About 400 frustules were counted
per slide at 1000× magniﬁcation, and diatoms were identiﬁed
to the lowest taxonomic level possible using standard references
(Krammer and Lange-Bertalot, 1986–1991)  and recent nomencla-
ture updates.
Heterotrophic communities:  Bacterial community structure was
analyzed using automated ribosomal intergenic spacer analysis
(ARISA) following Tlili et al. (2011) with slight modiﬁcations.
Brieﬂy, bioﬁlm DNA was extracted using the  FAST DNA kit
(QBIOgene) according to the manufacturer’s instructions. The
16S–23S bacterial intergenic spacer region was ampliﬁed using
the primers S-D-Bact-1522-b-S-20 (eubacterial rRNA small sub-
unit, 50-TGCGGCTGGATCCCCTCCTT-30) and L-DBact-132-a-A-18
(eubacterial rRNA large subunit, 50-CCGGGTTTCCCCATTCGG-30)
(Ranjard et al., 2001) as  described by Tlili et al. (2011). ARISA
analyses were performed using an  Agilent 2100 Bioanalyzer
(Agilent Technology) following the manufacturer’s instructions,
and ARISA proﬁles were analyzed using GelCompar II software
(Applied Math NV) to output a matrix based on the quantiﬁ-
cation of relative band intensities. The extracellular enzymes
leucine-aminopeptidase (LAP) and -glucosidase (-Glu) were
measured using the ﬂuorescent-linked substrates aminomethyl-
coumarin (AMC) and methylumbelliferyl (MUF), respectively
(Sigma–Aldrich), according to Romani et al. (2004).  Each bioﬁlm
suspension (0.7 mL)  was incubated with 2 mL of the speciﬁc arti-
ﬁcial  substrate for each enzyme, at the previously determined
saturating concentration. After 1  h  15 min  incubation in the dark
in a shaker, glycine buffer (pH 10.4, 0.3 mL to each sample) was
added to stop the enzyme reaction and reach maximum AMC and
MUF  ﬂuorescence, which was  measured on a  Biotek synergy HT
ﬂuorometer at 360/460 nm  excitation/emission.
2.5. Short-term bioassays and tolerance assessment
Phototrophic and  heterotrophic bioﬁlm community tolerances
to Cu were assessed using chlorophyll ﬂuorescence and extra-
cellular enzymatic activities (LAP and -Glu) as endpoints (Tlili
et al., 2010). A  semi-logarithmic series of Cu concentrations was
freshly prepared in  sterile ﬁltered Milli-Q water to obtain Cu
concentrations ranging from 0.127 to 1270 mg L−1.  For bioassays
based on chlorophyll ﬂuorescence (phototrophic communities),
bioﬁlm suspensions (2.7 mL)  were exposed to  increasing con-
centrations of Cu (0.3 mL)  for 2  h  30 min  in a climatic chamber
(MLR-350 Versatile Environmental Test Chamber, Sanyo) at a con-
stant 21 ◦C  under artiﬁcial light (1400 lux). Samples were kept
for  30 min  in  a dark chamber, and then chlorophyll ﬂuorescence
(F0) was determined on a Phyto-PAM ﬂuorometer. For bioas-
says based on LAP and -Glu extracellular enzymatic activities
(heterotrophic communities), bioﬁlm suspensions (0.7 mL)  were
exposed to increasing concentrations of Cu (0.3 mL)  for 4  h  (in
the dark, at 20 ◦C, under gentle shaking) before being incubated
with the two speciﬁc artiﬁcial substrates and analyzed as described
above.
For all of the bioassays and for each sample triplicate,
we ran  four blanks and  three analytical replicates with each
of the nine increasing concentrations of Cu. PSII yield values
observed for “analytical blanks” in  PICT assessment with pho-
totrophic communities (data not shown) were similar to those
directly measured after sampling in the channels revealing that
incubation in  the climatic chamber had no effect on  the phys-
iological status of phototrophic communities. For each sample
triplicate, EC50 value was calculated by performing a nonlin-
ear  regression on Hill’s model using REGTOX software (version
EV7.0.5., E. Vindimian, http://eric.vindimian.9online.fr/) integrat-
ing the optimal EC50 value (as determined by the model). EC50
values obtained for phototrophic (chl ﬂuorescence) and het-
erotrophic (LAP and -Glu activities) parameters were normalized
to chl a  contents (Soldo and Behra, 2000) and to AFDM, respec-
tively.




























w-4            w-2        w0            w2               w4         w6
Exposure period Recovery period
Fig. 1. Mean dissolved Cu concentrations (g L−1)  measured in each channel dur-
ing the exposure and recovery periods. Dotted lines indicate the time-course of
concentrations between each water renewal.
2.6. Data processing
All between-treatment comparisons (bioﬁlm characteristics
and EC50 values) were performed using two-way ANOVA with
repeated measures followed by  a Tukey’s post hoc test (p <  0.05)
using the Microsoft Excel add-in program xlstat-ada (version
2009.4.02, http://www.xlstat.com/). All data were log-transformed
prior to ANOVA analyses to ensure normality of data and homo-
geneity of variances.
Structural data, including diatom taxonomic analysis and
bacterial ARISA proﬁles, were compared by non-metric mul-
tidimensional scaling (NMDS) using the matrix obtained
from relative abundance analysis. Comparison of diatom
communities was done by considering only the species rep-
resenting more than 1% relative abundance in at least one
sample. NMDS was performed using the labdsv package
(http://ecology.msu.montana.edu/labdsv/R/labdsv)  for the R
statistical environment (Ihaka and Gentleman, 1996).
3. Results
3.1. Physico-chemical data
Table 1 reports the  mean values of the main physical and chem-
ical  variables measured in  the four channels during the 6-week
recovery period. Temperature, pH, conductivity, and concentra-
tions of dissolved oxygen, NH4, NO2 and PO4 remained relatively
stable between each water renewal, whereas the concentrations of
organic carbon (TOC and DOC) and NO3, statistically increased and
decreased, respectively, in all channels (p < 0.05). Statistical analy-
sis revealed no signiﬁcant differences between the four channels
for these physico-chemical parameters. The only statistical differ-
ences found between the channels at two weeks after each water
renewal concerned silica (SiO2) concentrations, which were signif-
icantly lower in the control and ExCu1 channels than in the  Cu and
ExCu2 channels (p <  0.05). Except for  ExCu1, SiO2 concentrations
measured before each water renewal statistically differed from ini-
tial conditions (p  >  0.05), revealing a notable uptake (Controls) or
release (ExCu2 and Cu channels) of this compound.
3.2. Copper concentrations
In control channels, dissolved Cu concentrations remained
under 3 g L−1 throughout the study (Fig. 1), while total Cu in
bioﬁlms decreased from about 44 to 25 g Cu  g−1 DW during the
recovery period (Fig. 2A), with a high percentage of internalized
Cu (75–88%). In Cu channels, dissolved Cu  concentrations ranged
from 14 to 25 g L−1, and decreased notably between most water
renewals (Fig. 2).  During the recovery period, total Cu  was 30- to 55-
fold higher in  exposed bioﬁlms (1200–1450 g  Cu g−1; Fig. 2D) than
in control channels, while the proportion of intracellular content
increased progressively from week 0 (27%) to  week 6 (57%).
In the ExCu1 and ExCu2 channels, dissolved Cu concentrations
increased from about 1.1 (±0.2) to 5.7 (±1.2) g L−1 and from about
1.6 (±0.1) to 8.3 (±0.6) g L−1,  respectively, between each water
renewal during the recovery period (Fig. 1).  In parallel, total Cu
concentrations in  bioﬁlms decreased sharply from week 0  to week
6.  This decrease, which was  more pronounced in  ExCu1 (about
233 g Cu g−1 at week 6; Fig. 2) than in  ExCu2 (about 475 g Cu g−1
at week 6;  Fig. 2), was  mainly attributable to a decrease in  extra-
cellular Cu content, which fell about 20- and 5-fold in ExCu1 and
ExCu2, respectively, over the course of the recovery period.
3.3.  Structural characteristics of  bioﬁlms
3.3.1. Total and algal biomass
During the entire recovery period, AFDM (Fig. 3) represented
more than 80% of total bioﬁlm biomass (DW, data not shown) in all
the channels. AFDM (Fig. 3) and chl a concentrations (Fig. 3) were
always signiﬁcantly lower in Cu channels than in controls. From
week 2 to week 6, there were no statistical differences in AFDM
concentrations between ExCu channels (ExCu 1  and ExCu2) and
Cu channels (Fig. 3).  Chl a  concentrations (Fig. 3B) in  ExCu2 were
also similar to those measured in  Cu until the end of the recovery
period. In  contrast, chl a  concentrations increased in ExCu1 from
week 4, reaching a similar level to that recorded in  controls at the
last sampling time (week 6).
3.3.2. Algal class composition and diatom community structure
Algal class composition in Control and Cu channels remained
relatively stable throughout the recovery period, with a  marked
difference between control communities, which were only com-
posed of diatoms (88 ± 2%) and cyanobacteria (12 ± 2%), and Cu
communities, which exhibited similar percentages of cyanobacte-
ria (12 ± 1%) but lower percentages of diatoms (36 ± 5%) together
with a high proportion of green algae (52 ± 4%).
In  ExCu1 channels, there was  a clear shift in  algal class compo-
sition during the recovery period, and phototrophic communities
showed similar proﬁles to those observed in controls at weeks 4
and 6. Algal community structure also evolved in  ExCu2, with a
slight decrease and increase in the proportion of green algae and
diatoms, respectively. Nevertheless, changes were less pronounced
than in  ExCu1, and the percentage of green algae remained high in
ExCu2 at the end of the recovery period (39 ± 3%).
The comparison of diatom assemblages using NMDS (Fig. 4A)
allowed to clearly discriminate control and Cu communities
throughout the 6-week recovery period. ExCu1 diatom communi-
ties were very similar to those observed in  controls throughout the
recovery period, whereas ExCu2 diatom communities also changed
in structure but remained clearly different to Control communities
until the end of the study.
3.3.3.  Bacterial community structure
Analysis of bacterial community structure (assessed by PCR-
ARISA) revealed a marked distinction between Control and Cu
communities, as  shown by NMDS (Fig. 4B). These two communities
were mainly separated along the ﬁrst axis. In the Control channels,
the bacterial community evolved progressively over the 6-week
recovery period (along the second axis), whereas the  Cu community
remained relatively stable until the end of the study.
Bacterial community structure in ExCu1 and ExCu2 channels
exhibited more pronounced temporal trends than in Cu channels,
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Fig. 2. Mean concentrations of extracellular and intracellular Cu (g g−1 dry weight of  bioﬁlm) during the 6-week recovery period in the  Control (A), ExCu1 (B), ExCu2 (C)
and Cu (D) channels.
Fig. 3. Mean concentrations (±s.d.) of bioﬁlm ash-free dry mass (AFDM, mg cm−2,  A) and chlorophyll a  (chl a, g cm−2, B) during the 6-week recovery period. Different letters
(a, b, c) indicate signiﬁcant difference between channels at each sampling time (ANOVA, p < 0.05, n = 3).
Fig. 4. Two-dimensional plot of  the non-metric multidimensional analysis using diatom (microscopic taxonomic identiﬁcation, A)  and bacterial (PCR-ARISA analysis, B)
community composition in the different channels during the  6-week recovery period (week 0 to week 6). Large symbols represent the centre of gravity of Control (©), ExCu1
(), ExCu2 () and Cu () replicates, and lines show measures of dispersion (n = 3), at each sampling time (week (w) 0–6).
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Fig. 5. Mean (±s.d.) photosynthetic efﬁciency (PSII yield, A) and -glucosidase activity (-Glu, ng mg−1 AFDM h−1, B) during the 6-week recovery period. See Fig.  3  for symbol
legends.
but was still quite distinct from controls at the end of the recovery
period.
3.4.  Functional characteristics of bioﬁlms
3.4.1. Photosynthetic efﬁciency
Photosynthetic efﬁciency (Fig. 5A) measured in the Control
channels remained relatively stable during the entire recovery
period, without signiﬁcant difference with Cu  channels at the  end
of the 4-week exposure period (week 0) and during the ﬁrst two
weeks of the recovery period. However, photosynthetic efﬁciency
decreased in Cu channels at weeks 4  and 6  and became signiﬁcantly
lower than the photosynthetic efﬁciency obtained in  controls. A
similar decrease was recorded in  ExCu2 during the last two  weeks,
whereas Control and ExCu1 channels did not differ signiﬁcantly at
any  point in the study.
3.4.2. Extracellular enzymatic activities
No statistical trend was found between the different channels
for  LAP activity during the entire recovery period, suggesting a
lack of chronic effect of  copper on this heterotrophic parameter
(data not shown). In contrast, -Glu activity levels recorded in con-
trol channels during the recovery period were always signiﬁcantly
higher than those measured in Cu channels (Fig. 5B). There was a
signiﬁcant increase in  -Glu activity in  ExCu channels, which exhib-
ited  no statistical difference with controls after 4  weeks (ExCu1) or
6  weeks (ExCu2) of recovery.
3.5. Bioﬁlm tolerance to copper
3.5.1. Phototrophic communities
EC50 determined from short-term toxicity tests based on chloro-
phyll ﬂuorescence were higher in Cu channels than in controls
throughout the recovery period (Fig. 6).  This difference was  sta-
tistically signiﬁcant (p <  0.05), except at week 2  where we found
high variability between Cu replicates. After 6  weeks of recov-
ery, the ExCu1 community exhibited the  same tolerance level
to Cu (EC50 = 0.09 ± 0.03 mg  Cu  L−1) as the Control community,
whereas the ExCu2 community was about 4-fold more tolerant
(EC50 = 0.34 ± 0.04 mg Cu L−1),  without signiﬁcant difference with
Cu channels.
3.5.2. Heterotrophic communities
Short-term toxicity tests performed using -Glu activity to
assess heterotrophic bioﬁlm community tolerance to Cu revealed
no effect of the toxicant (in our experimental conditions) on this
parameter (data not shown). Accordingly, no EC50 values were
determined.
Concentration–response curves were obtained for LAP activi-
ties, and the EC50 values obtained (normalized by  mg of AFDM)
were in the range 0.7–3.1 mg  Cu  L−1 (data not shown). The
only statistical difference between Control and Cu communi-
ties was observed at the end of the 4-week exposure period
(week 0),  where Cu communities exhibited a 2-fold higher tol-
erance level (EC50 =  2.1  ± 0.5 mg Cu L−1)  than Control communities
(EC50 =  0.9 ± 0.2 mg Cu L−1). At the other sampling dates, no clear
statistical trend was found between the different channels up to
the  end of the recovery period.
4. Discussion
4.1.  Changes in Cu exposure conditions during the recovery
period
After a 4-week period of exposure to high concentrations of Cu
(14–25 g L−1),  which are in the range of those previously mea-
sured in the  downstream section of the  Morcille River during peak
contamination periods (Montuelle et al.,  2010), we  evaluated the
ability of microbial bioﬁlm communities to  recover within 6  weeks.
Two recovery dynamics scenarios were tested, i.e. bioﬁlms only
exposed to a decrease in  Cu concentrations (ExCu2) vs.  bioﬁlms
in contact with pristine communities (ExCu1). In both cases, dis-
solved Cu concentrations ﬂuctuated between 1 and 9 g L−1 during
the  entire recovery period, conﬁrming that communities were
exposed to a signiﬁcant decrease in  Cu exposure, even if dis-
solved Cu concentrations in ExCu channels were always higher
than those recorded in controls. Copper concentrations in bioﬁlms
also decreased signiﬁcantly, leading to a release of Cu in  water as
shown by the  increase in dissolved Cu concentrations between each
water renewal together with biomass accrual. Boivin et al. (2006)
observed similar Cu partitioning and exchange between water and
bioﬁlms in another recovery study. In our work, most of the release
was due to a decrease in the external fraction of Cu, which is  more
Fig. 6. Mean (±s.d.) EC50 values (mg  Cu L−1)  determined after normalization per mg
of chlorophyll a for phototrophic communities (based on chlorophyll ﬂuorescence)
during the 6-week recovery period. See Fig. 3  for symbol legends.
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easily desorbable than the fraction that is sequestered intracel-
lularly. Consequently, despite a marked decrease in extracellular
Cu concentrations, intracellular Cu concentrations in the ExCu2
bioﬁlm remained fairly constant (around 300 g g−1) until the end
of  the recovery period. The presence of pristine bioﬁlms in the
ExCu1 channel favoured the decrease in Cu concentrations, both
in  the water phase and in  the previously exposed bioﬁlm. This may
be explained by the fact that part of the released Cu was probably
accumulated in the pristine bioﬁlms. Dissolved Cu concentrations
were thus always lower in  ExCu1 than in ExCu2, and Cu exchanges
between the water phase and the bioﬁlm were consequently stim-
ulated in ExCu1. At the end of the recovery period, both total
and intracellular Cu concentrations were about 2-fold lower in  the
bioﬁlms mixed with pristine communities than in the bioﬁlms only
exposed to a decrease in dissolved Cu concentrations. This reveals
that the presence of non-previously exposed bioﬁlms inﬂuenced
Cu dissipation kinetics during the  recovery period. The difference
between the two recovery contexts (ExCu1 vs. ExCu2) was  proba-
bly favoured by our experimental setup, especially by the fact that
the channels were used in a recirculating mode and that water was
only renewed every two  weeks (thus limiting dissipation kinet-
ics). Boivin et al. (2006) also recorded high Cu concentrations after
28 days of recovery in bioﬁlms previously exposed to Cu, despite
weekly water change. Dissipation would probably have been faster
in an open experimental system or in a  non-polluted river section,
but a translocation experiment by  Dorigo et al. (2010a) showed that
a  9-week recovery period was not sufﬁcient for complete bioﬁlm
Cu removal.
4.2. Recovery of phototrophic communities
As previously shown, the 4-week Cu exposure strongly reduced
total and algal biomass (Barranguet et al., 2003; Guasch et al., 2004;
Serra and Guasch, 2009) and  triggered a marked shift in  the algal
community structure (Soldo and Behra, 2000; Guasch et al., 2002;
Roussel et al., 2007; Serra and Guasch, 2009; Tlili et al., 2010).  It led
to a signiﬁcant increase in green algae fraction and a  decrease in
diatom fraction, while no change was observed in the proportion of
cyanobacteria. Silica concentrations between each water renewal
strongly decreased in  Control channels, reﬂecting the high con-
sumption by diatoms (whose biomass was higher) without toxic
pressure, whereas Cu provoked delayed growth of this algal group.
Regardless of the presence or absence of pristine bioﬁlms, total
biomass (DW and AFDM) showed no recovery within 6 weeks. Sim-
ilarly, the decrease in Cu exposure was not sufﬁcient to allow the
recovery of algal biomass, except when previously exposed com-
munities were mixed with pristine communities. In the  presence
of  pristine communities, recovery was mainly due to a marked
increase of diatoms, which after 4 weeks of recovery reached pro-
portions close to those observed in controls whereas green algae
had almost completely disappeared. In the absence of pristine com-
munities, changes in  the algal community structure following the
decrease in Cu exposure remained limited, and despite a slight
increase in the relative abundance of diatoms, green algae remained
well represented at the end of the recovery period. This study sug-
gests that diatom immigration probably plays an  important role
in  the recovery of phototrophic communities, as previously sug-
gested by Morin et al. (2010). This hypothesis was strengthened
by diatom taxonomic analysis, which revealed that the evolution
of diatom assemblages after the decrease in Cu  exposure clearly
differed depending on whether or not pristine communities were
present. Based on diatom community structure, recovery was more
pronounced when species immigration processes were possible, as
previously observed in  various in situ translocation experiments
from toxicant-polluted to pristine sites (Ivorra et al., 1999; Morin
et  al., 2010; Rotter et al., 2011).
In line with the PICT concept and as previously reported by
Soldo and Behra (2000) and Tlili et al. (2010),  the structural changes
that  occurred in phototrophic communities chronically exposed to
Cu led to an  increase in Cu tolerance. However, the  level of pho-
totrophic bioﬁlm community tolerance to toxicants depends not
only on previous chronic exposure to  the toxicant but also on other
environmental parameters, such as phosphate content in the water
(Guasch et al., 2004; Serra et al., 2010; Tlili et al., 2010) or light
exposure history (Guasch and Sabater, 1998; Laviale et al., 2010).
In  our study, the between-channel difference in Cu tolerance can-
not be explained by  variation in physicochemical characteristics
(PO4 concentrations, conductivity, light, etc.),  since we found no
statistical differences in  these parameters between the different
channels. After the decrease in the exposure level, the presence of
pristine bioﬁlms greatly inﬂuenced the evolution of the  tolerance
capacity of phototrophic communities. At the  end of  the 6-week
recovery period, bioﬁlms mixed with pristine communities had lost
the  tolerance that had been induced during the exposure period.
This recovery process was  faster than the recovery described by
Dorigo et al. (2010a),  who  observed that a 7-week recovery period
after an in situ translocation was  not sufﬁcient to allow the total
loss of tolerance of phototrophic communities previously exposed
to  Cu, despite the  proximity of non-exposed bioﬁlms. Conversely, in
our study, tolerance levels remained constant in the  communities
that  were never mixed with pristine communities, thus revealing
the lack of  recovery. This difference in  tolerance capacities between
the two kinds of bioﬁlms after a decrease in  Cu  exposure can pos-
sibly be explained by the immigration of more sensitive species
from pristine bioﬁlms. Nevertheless, based on our results, it cannot
be  excluded that the  difference in both water and bioﬁlm Cu  con-
centrations between the two  recovery contexts may have led to a
signiﬁcant difference in Cu exposure, thus conditioning the changes
in Cu tolerance levels.
Based on the measures of the photosynthetic efﬁciency, func-
tional effects of chronic Cu exposure on phototrophic communities
were only detected during the last two  weeks of the study (i.e.
after an 8-week exposure). Serra and Guasch (2009) also reported
no effect of a 6-week Cu chronic exposure (30 g L−1)  on this
parameter, revealing that structural changes are more prominent
than physiological damage, as  previously shown by Guasch et al.
(2002).  However, the effects of Cu on photosynthesis efﬁciency
can vary across studies. Guasch et al. (2004) found that bioﬁlm
photosynthetic efﬁciency was  signiﬁcantly inhibited by a  6-day Cu
exposure (15 g L−1)  whatever the nutrient level, whereas Tlili et al.
(2010) showed that the simultaneous addition of Cu and nutri-
ents  may  compensate for the  inhibitory effect on physiological
community response. Copper may  exert its toxicity by interfer-
ing with photosynthesis in the chloroplasts and  ATP production
(Cid et al.,  1995). Photosynthesis inhibition by copper has been
observed previously in various diatom species, but concentration
that  affects photosynthesis depends on the species assayed but
diatom growth is generally more affected by copper than photo-
synthesis (Cid  et al., 1995). This uncoupling between division rate
and photosynthesis can be due to copper inhibiting the process
of  cell division independently of any effect on the production of
new cell material (Stauber and Florence, 1987). Here, the continu-
ous decrease in photosynthetic efﬁciency observed during the four
last weeks (−30%) suggests that even if  communities developed
tolerance processes under chronic exposure, they were unable to
maintain their photosynthetic activity throughout the study. A sim-
ilar decrease in photosynthetic efﬁciency was  also recorded during
the last two  weeks in  bioﬁlms exposed to a decrease in Cu expo-
sure, but only when pristine communities were absent. In this case,
bioﬁlms remained exposed to sufﬁciently high Cu concentrations
to  inhibit photosynthetic processes. This may  be explained by the
lack of  a signiﬁcant decrease in intracellular Cu  concentrations over
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the entire recovery period, thus prolonging community exposure.
In  ExCu1, one may  argue that immigration processes favoured a
process whereby species physiologically affected by the chronic
Cu exposure were replaced by more active species, thus explain-
ing the fact that no effect on photosynthetic efﬁciency in bioﬁlms
mixed with pristine communities during the recovery period was
observed.
4.3. Recovery of heterotrophic communities
Genetic bacterial diversity (assessed by PCR-ARISA) greatly dif-
fered between control and exposed communities, conﬁrming that
Cu is a strong driver of  bacterial community composition, as pre-
viously shown by using PCR-DGGE approaches (Massieux et al.,
2004; Boivin et al., 2006; Tlili et al., 2010). Cu had a strong inﬂu-
ence on bacterial community composition, which was  very stable
in  the contaminated channels whereas controls showed a marked
temporal evolution. Changes in  bacterial community composition
are  generally strongly related to  level of exposure to Cu (Massieux
et al., 2004; Boivin et al., 2006) or other metals such as Cd, Zn or
Ni  (Fechner et al., 2011).  Regardless of the presence or absence of
pristine bioﬁlms, the successional changes within the communities
were more marked after the decrease in  Cu exposure. Neverthe-
less, and conversely to  diatom communities, bacterial community
assemblages remained quite different from controls throughout the
6-week recovery period in both recovery contexts, i.e. even when
pristine communities were present (i.e. when species immigration
processes were possible). This result is  consistent with the ﬁnd-
ings of Boivin et al. (2006), who highlighted that copper-induced
changes in bacterial community composition persisted during the
entire duration of our study (i.e.  4 weeks), after a  decrease in  Cu
exposure level despite bacterial re-inoculation via water replen-
ishment with natural ditch water. In a translocation experiment,
Dorigo et al. (2010a) also observed a weak structural recovery of
bioﬁlm bacterial communities despite the marked decrease in pes-
ticide exposure (including copper), the  proximity of autochthonous
communities and the longer duration of the recovery experiment
(i.e. 9 weeks). All  of these reports point to only limited imple-
mentation of immigrated bacterial species in  established bioﬁlm
communities (Boivin et al.,  2006),  suggesting that the degree of
maturity and thickness of bioﬁlms can greatly inﬂuence structural
recovery of benthic microbial communities (Dorigo et al., 2010a).
However, in the present study, all the bacterial communities tend to
converge after 6 weeks, suggesting that structural recovery could
have been completed if  the observation period would have been
longer.
In  our study, chronic Cu exposure signiﬁcantly inhibited -Glu
activity. Given the  high inﬂuence of  algal production on bacte-
rial glucosidase activity in bioﬁlms (Espeland et al., 2001),  one
may  argue that the inhibition of -Glu activity should reﬂect an
indirect effect of Cu. By decreasing algal biomass, Cu probably
indirectly limited the release of dissolved organic substances by
phototrophic communities, which is an important source of high
quality carbon for bacteria. This hypothesis is partially supported
by the concentrations of DOC, which were notably reduced under
Cu exposure, even if  differences between channels were not sta-
tistically signiﬁcant. This impact was detected from the  end of the
exposure period, suggesting that functional effects were more rapid
on  heterotrophic communities than on  phototrophic communities.
Nevertheless, we found no effect on LAP activity, revealing that the
functional response to Cu can vary according to the type of enzymes
involved. Cu exposure can thus affect functional diversity, as pre-
viously shown by Barranguet et al. (2003) and Boivin et al. (2006)
who characterized community-level physiological proﬁles. Based
on -Glu activity, heterotrophic functional recovery was  complete
in the two recovery contexts, despite the lack of structural recovery
in the bacterial communities. This conﬁrms the existence of a  high
degree of functional redundancy for glucose use in microbial com-
munities (Hill et al., 2008).  Other studies have previously reported
differences between structural and functional recovery following
various environmental stresses (Grifﬁths et al., 2000; Boivin et al.,
2006). However, the recovery in -Glu activity was accelerated
when pristine communities were present. This faster recovery in
ExCu treatments could be explained by the greater amount of fresh
and labile organic matter supplied by pristine communities and
rapidly metabolized by  pre-exposed communities.
While long-term exposure to  Cu clearly inhibited -Glu activ-
ity, no toxic effect was recorded in short-term toxicity tests using
-Glu activity as  an endpoint, thus conﬁrming that chronic effects
of Cu on -Glu activity were probably mainly due to indirect effects
(as hypothesized above). This is  quite surprising given that several
authors have successfully completed PICT approaches by measur-
ing -Glu activity following short-term exposure to increasing Cu
concentrations (Fechner et al.,  2010; Tlili et al., 2010). We  are unable
to  explain the  lack of effect in our toxicity tests, since the range of
the Cu  concentrations (ﬁnal concentrations reaching 127 mg L−1)
and  the duration of  exposure (4 h before incubation with the sub-
strate) were quite similar to those previously described (Fechner
et al., 2010; Tlili et al., 2010). In contrast, concentration–response
curves were obtained for LAP activities whereas no effect was
recorded on this parameter during the  chronic exposure. After the
4-week exposure period, the chronically exposed community was
about 2-fold more tolerant to Cu than the controls. Based on LAP
activity measurement, Tlili et al. (2010) also observed an increase in
Cu tolerance following a 3-week chronic Cu exposure (25 g L−1).
However, in our study, the increase in tolerance was  only transient,
and there were no differences between exposed and non-exposed
communities over the last 6 weeks of study. Thus, our results did
not allow us to assess possible recovery of the tolerance capacities
of heterotrophic microbial communities.
5.  Conclusions
This study revealed that the structural and functional recovery
of bioﬁlm communities was greatly inﬂuenced by the presence
or  absence of pristine bioﬁlms. However, microbial community
responses following the  decrease in Cu exposure differed between
phototrophic and heterotrophic communities. When pre-exposed
bioﬁlms were connected to pristine bioﬁlms, phototrophic commu-
nities recovered within 6 weeks, both in terms of biomass, structure
and photosynthetic activity. Recovery processes were also detected
using the PICT approach, since the tolerance induced during the
chronic exposure to Cu totally disappeared during the recovery
period. In contrast, all of the Cu-induced changes recorded in pho-
totrophic communities remained present throughout the recovery
period in the absence of pristine communities. Our results seem
to conﬁrm that immigration processes should play a major role in
phototrophic bioﬁlm community recovery.
The presence of pristine communities had less inﬂuence on  the
trajectory of recovery in heterotrophic communities suggesting
a limited role of immigration processes. Regardless of the pres-
ence or absence of pristine bioﬁlms, the  decrease in  Cu exposure
did not totally abolish Cu-induced changes in  bacterial community
structure within 6 weeks even if  community trajectories suggested
partial recovery. In contrast, functional recovery (based on -Glu
activity) was completed in both recovery contexts. This indicates
that genetically different bacterial communities can sustain sim-
ilar ecological functions, especially when considering generalist
ones, such as glycosidase activities. It is  thus possible that recov-
ery  dynamics of more speciﬁc functions are more dependent on
community structure and diversity.
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From an ecological perspective, this study suggests that the
recovery of stream microbial bioﬁlm communities following an
improvement in water chemical quality would be facilitated in
settings where microorganisms can immigrate from previously
non-contaminated areas. It would thus be crucial to protect
upstream sections from most of the chemical pollution in  order
to  allow the development of pristine bioﬁlms that could colonize
downstream sections after chemical restoration.
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Diatom immigration drives bioﬁlm recovery after chronic
copper exposure
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SUMMARY
1. The impact of immigration on the recovery of diatom assemblages after chronic exposure to
copper was investigated in laboratory microcosms.
2. We examined the recovery trajectories of copper-contaminated bioﬁlms after reducing copper
stress and with or without the possibility of immigration from unimpaired communities.
3. The bioﬁlms mixed with unimpaired communities returned to a ‘control’ assemblage structure
within 6 weeks, with recovery patterns depending on the endpoint considered (i.e. 2 weeks for
relative abundances of diatom species but 6 weeks for total diatom biomass). In contrast, no
recovery was observed in assemblages placed under control conditions without external
immigrants.
4. Immigration has important effects on the recovery of quantitative and qualitative characteristics
of bioﬁlms.
Keywords: diatoms, bioﬁlm, recovery, copper, immigration, recolonisation
Introduction
In the early 1990s, Stevenson & Peterson (1989, 1991)
studied the emigration and immigration of benthic
diatoms as determinants of periphytic communities in
streams. Since their work, the inﬂuence of immigration
in freshwater benthic systems has mainly been consid-
ered in relation to recovery following sharp changes
in ﬂow regime, that is, spate (Stevenson, 1990; Peterson
& Stevenson, 1992; Peterson, 1996) or episodes of
drought (Benenati, Shannon & Blinn, 1998; Bambakidis,
2009).
Translocation studies are increasingly used to assess the
recovery potential of riverine periphytic communities
(bioﬁlms). They are generally performed by transferring
bioﬁlms from contaminated sites to uncontaminated sites
upstream of the contamination source (Tolcach & Go´mez,
2002; Dorigo et al., 2010; Morin et al., 2010a; Rotter et al.,
2011), but sometimes by transplanting contaminated
communities to a neighbouring river with similar envi-
ronmental conditions (Ivorra et al., 1999). Depending on
the study, the time for full recovery of diatom assemblage
structure has been estimated at from as little as two
(Tolcach & Go´mez, 2002) to over 9 weeks (Dorigo et al.,
2010). The contribution of immigration to recovery after
the episodes of contamination is often questioned in
translocation experiments and ecotoxicological studies in
general (e.g. Ivorra et al., 1999; Morin et al., 2010a).
However, it remains virtually impossible to discriminate
between the effects of regrowth from remaining viable
cells and colonisation by new immigrants.
Here, we performed an experimental study designed to
assess the relative contribution of drift to the recovery of
diatom assemblages from copper exposure. A series of
laboratory channels were used to grow bioﬁlms under
control and Cu-contaminated conditions, prior to simu-
lating the recovery of exposed assemblages with and
without connectivity to unimpaired bioﬁlms (i.e. allowing
or not species immigration from a pristine community).
Total diatom biomass and species relative abundances
were monitored. In addition, a range of descriptors for
assessing diatom population dynamics (daily rates of
increase in diatom density, estimation of population
growth) were determined to identify the ecological
importance to the recovery of immigration as distinct
from regrowth from remnant cells.
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Methods
Experimental set-up
A suspension of natural bioﬁlm from a pristine site
located upstream of any pollution inputs in the Morcille
river (Beaujolais region, Eastern France) was inoculated
into 12 laboratory channels (l · w · d = 63 · 11 · 4 cm).
These channels were arranged in a blocked design into
four sets of triplicate channels, two of which were grown
under control conditions (see details in Lambert et al.,
2012) while the other two were supplemented with copper
at about 20 lg L)1 for 4 weeks to obtain mature bioﬁlms
before the experiment. The channels were placed in
parallel, at a light intensity of approximately 3500 lux
(13:11 light ⁄dark regime), under continuous water ﬂow in
recirculating mode (centrifugal pumps Rena Flow 600,
1.2 L min)1). The copper concentrations used in this
experiment were sufﬁcient to produce effects on the
assemblages (allowing for the study of recovery), but still
environmentally realistic (such concentrations are occa-
sionally measured downstream in the Morcille river: see
Montuelle et al., 2010). In each channel, microscope glass
slides were immersed to allow bioﬁlm settlement and
harmonise sampling conditions (similar substratum char-
acteristics, constant surface area) throughout the experi-
ment. The diatom assemblage inoculum was composed of
at least 57 species, dominated by Nitzschia hantzschiana
Rabenhorst (more than 80% relative abundance) followed
by Achnanthidium minutissimum (Ku¨tzing) Czarnecki,
Nitzschia capitellata Hustedt, Fragilaria capucina Desmazie`-
res var. capucina and Planothidium lanceolatum (Bre´bisson
ex Ku¨tzing) Lange-Bertalot.
During the 6 weeks of recovery, four different treat-
ments (each with three replicates) were tested (Fig. 1): (i)
Control treatment: a set of n = 3 uncontaminated chan-
nels kept under uncontaminated water; (ii) Cu treatment:
a set of n = 3 Cu-contaminated channels kept exposed to
about 20 lg Cu L)1; (iii) ExCu1 treatment: set of chan-
nels with bioﬁlms grown under control conditions
placed in the upstream half-section of the channels and
bioﬁlms grown under Cu-contaminated conditions
placed in the downstream section, ﬁlled with uncontam-
inated water; (iv) ExCu2 treatment: set of bioﬁlms grown
under Cu-contaminated conditions and ﬁlled with
uncontaminated water. The ExCu1 and ExCu2 treat-
ments were used to assess the recovery of diatom
assemblages following a decrease in Cu exposure, with
(ExCu1) or without (ExCu2) the possibility of diatom
immigration from ‘control’ assemblages to the impacted
bioﬁlms.
Water analyses
All physicochemical parameters were monitored every
2 weeks, before and after the water was changed. For
water changes, groundwater containing a very low Cu
concentration (<0.3 lg L)1) was adjusted to the conduc-
tivity (i.e. 600 lS cm)1) and nutrient concentrations (i.e.
about 4 mg Si L)1, 5 mg NO3 L
)1, 0.05 mg PO4 L
)1) of
the sampling site. In the Cu-contaminated channels, the
water was supplemented with CuSO4, 5H2O to obtain the
nominal concentration of 20 lg Cu L)1.
Conductivity, pH, temperature and oxygen concentra-
tion were measured in situ in each series of channels using
suitable probes (WTW Meters, Weilheim, Germany).
Water samples were taken to analyse nutrient content
(NO2, NO3, NH4, PO4, SiO2) and copper concentration.
Nutrients were determined following French standards
(AFNOR operating procedures and protocols). Dissolved
Cu concentrations were analysed by ICP-MS (X Series II,
Thermo Electron, UK) after the ﬁltration of a 30-mL
sample (0.45 lm PVDF, Whatman) and acidiﬁcation with
0.5% nitric acid (Suprapur, Merck).
Algal biomass and diatom analysis
Bioﬁlm samples (ﬁve glass slides) were collected in each



























Cu Cu +Cu +Cu
Cu Cu Cu +Cu
Control conditions     +Cu conditions
Control ExCu1 ExCu2 Cu
Fig. 1 Experimental set-up during exposure and recovery periods.
Bioﬁlms grown under control conditions are in white (no Cu added
in water) and under contaminated conditions in grey (channels
supplemented with Cu).
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6). In the ExCu1 treatment, channel samples were
always collected in the ‘downstream’ section, corre-
sponding to bioﬁlms previously exposed to copper
(Fig. 1). The ﬁve slides were carefully scraped using a
razor blade and the bioﬁlms pooled and suspended in a
standard volume of mineral water (Volvic, France).
After homogenisation of the resulting suspensions,
aliquots were taken for ﬂuorescence measurements (as
a proxy of total algal biomass and of diatoms) and
diatom taxonomic identiﬁcation. Chlorophyll-a ﬂuores-
cence (Chl) emitted by diatoms was determined by the
measurements using a PhytoPAM ﬂuorometer (Walz,
Effeltrich, Germany) equipped with the PhytoEDF
emitter–detector unit, performed on fresh material (as
described in Morin et al., 2010b). Data were then
converted into lg Chl cm)2. Subsamples for diatom
identiﬁcation were preserved in a formalin solution
(4%, v ⁄v) and prepared according to standard NF EN
13946. Brieﬂy, organic matter was removed from the
samples by digestion in boiling hydrogen peroxide
(30% H2O2) followed by rinsing and successive cycles
of centrifugation and resuspension in distilled water to
remove any residual peroxide. Clean material was then
pipetted onto cover-slips and allowed to dry before
being mounted with a high refractive index mountant
(Naphrax, Brunel Microscopes Ltd, UK) for microscopic
identiﬁcation (·1000 magniﬁcation on a Leica DMRB
photomicroscope, Wetzlar, Germany). At least 400 indi-
vidual diatoms were identiﬁed to the lowest taxonom-
ical level possible. The primary references used were
Krammer & Lange-Bertalot (1986–1991) and the Diatoms
of Europe series (A.R.G. Gantner Verlag K.G, Ruggell).
Relative abundance of the taxa identiﬁed was recorded
(RA, in %); when deformed individuals were observed,
their percentage was also determined.
Data treatment
Between-channel differences in physicochemical vari-
ables were tested with one-way ANOVA and Tukey’s
post hoc HSD test using Statistica software (v5.1, StatSoft,
France).
Linear mixed effects (LME) models were applied on the
biological endpoints (total diatom biomass, species rich-
ness, proportion of diatom deformities) to differentiate
between the effects of sampling date, treatment and their
combination. Treatments and dates were set as ﬁxed
effects and the samples taken from each artiﬁcial channel
as random effects. The analyses were performed using the
NLME library implemented within the R Environment
(http://cran.r-project.org/).
Samples were ordinated by cluster analysis (Bray–
Curtis similarities) on the basis of diatom species compo-
sition (PC-Ord v4.25, MjM Software, USA).
Diatom biomass values measured through ﬂuorescence
were used to convert taxon counts (RA) into biomass
values for the dominant species and abnormal valves
(expressed in lg Chl cm)2). On the basis of these data,
daily rates of increase (r, in cell doublings ⁄day) during
the exponential growth phase were calculated using the
slope of the line relating time and natural log biomass
according to Wood, Everroad & Wingard (2005). Prob-
ability values of the linear regressions were calculated to
determine whether growth was signiﬁcant, before inves-
tigating the differences between treatments in the total
diatom biomass, dominant species found and abnormal
forms.
Two-week population growth (written as Dpop) was
determined for each treatment and pair of consecutive
sampling dates to estimate the impact of immigration.
Dpop was determined by two factors: net fecundity
(reproduction–death) and net immigration (immigra-
tion–emigration). Net fecundity and immigration may
differ according to environmental conditions (Control
versus Cu), thus ANOVA comparisons were only per-
formed for ExCu1 and ExCu2 to assess the differences in
net immigration. As they shared a comparable contami-
nation history, the differences in growth between ExCu1
and ExCu2 corresponded to the immigration that
occurred only in ExCu1 (immigration of species from
the ‘upstream’ to the ‘downstream’ slides, only the latter
being sampled) and were thus taken as an estimate of the
potential inﬂuence of immigration.
Results
Water
Physicochemical variables varied little among treatments
(Table 1), with the exception of SiO2 and Cu concen-
trations that differed signiﬁcantly (ANOVA, d.f. = 25;
P = 0.003, F = 6.36 and P < 0.001, F = 44.80, respectively).
Silicate concentrations were lower in Control samples
because of marked decreases (c. 70%) between water
changes, compared with ExCu2 and Cu channels; inter-
mediate values were recorded in ExCu1. Copper con-
centrations were signiﬁcantly higher in the Cu-treated
channels (16.6 ± 1.4 lg L)1), and no statistically signiﬁ-
cant difference was found between Control, ExCu1 and
ExCu2 channels, even though the two latter channels
had slightly higher concentrations of Cu (4.2 ±
0.9 lg L)1).
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Diatom assemblages
Biomass of diatoms (Fig. 2) represented 87.5 ± 0.5% of
that of the overall phototrophic assemblage in the Control
channels, against 36.0 ± 1.4% in Cu-exposed channels.
Statistical differences in biomass were observed between
treatments (P < 0.001), and a signiﬁcant increase with
time was noted (P = 0.022 in week 2, P < 0.001 in weeks 4
and 6). The proportion of diatoms increased in ExCu1
from 42.1 ± 0.3% initially to 82.7 ± 3.7% in week 6 and
reached a comparable diatom biomass to Controls
(P = 0.058), whereas in ExCu2 it was stable and signiﬁ-
cantly lower (P < 0.001), at 44.1 ± 2.3% throughout the
experiment.
Species richness was signiﬁcantly lower in the Controls
than in the other treatments (18 ± 1 vs 21 ± 1, P = 0.024)
and tended to decrease over time (time effect on week 6,
17 ± 1 species, P < 0.001). The classiﬁcation based on
diatom species relative abundance (Fig. 3) clearly distin-
guished two sets of data:
1. Control and ExCu1 bioﬁlms had comparable assem-
blages (upper branch of the cluster in Fig. 3); within this
group, the samples were then classiﬁed according to
sampling date. The assemblage was composed mainly of
Achnanthidium minutissimum (41 ± 2%), Fragilaria capucina
(29 ± 1%), Nitzschia hantzschiana (19 ± 2%) and a number
of accompanying Achnanthidium species (A. afﬁne [Gru-
now] Czarnecki, A. gracillimum [Meister] Lange-Bertalot
and A. macrocephalum [Hustedt] Round and Bukhtiyar-
ova) accounting for about 5% of cumulated abundances.
2. Cu and ExCu2 communities composed the lower
branch of the cluster, in which ExCu2 samples were all
grouped together, except one (week 2, that was grouped
with Cu samples). Relative abundance of species was less
even, as Achnanthidium minutissimum (53 ± 4%) and
Nitzschia hantzschiana (30 ± 4%) tended to dominate
whereas Fragilaria capucina abundances markedly de-
creased (6 ± 1%). In the subcluster of ExCu2 samples
(all but one, corresponding to week2), separation was
attributed to a dominance of A. minutissimum (67 ± 4%)
over N. hantzschiana (14 ± 1%) and F. capucina (8 ± 3%).
Initial percentages of diatom deformities were higher in
Cu channels than in the Controls (P < 0.001, Fig. 2).
Linear mixed effects analysis revealed signiﬁcant treat-
ment · date effects, as well as statistically higher abun-
dances of deformed cells on week 6 (P = 0.003).
Rates of increase in cell numbers and population dynamics
Daily rates of increase (Fig. 4) in total diatom numbers
were positive in all treatments, except for Cu channels
where no signiﬁcant growth was noticeable. Rates of
increase (r values) were highest in ExCu1 channels (three
times the Control values) and were related mainly to
increased growth of Achnanthidium minutissimum and
Fragilaria capucina populations. In ExCu2, Nitszchia hantz-
Table 1 Mean values (±SE, n = 3) of physicochemical parameters of
the water in the four series of channels, determined during the
6-week recovery period
Control Ex-Cu1 Ex-Cu2 Cu
Conductivity
(lS cm)1)
106 ± 12 97 ± 11 99 ± 11 106 ± 12
O2 (mg L
)1) 7.9 ± 0.6 8.0 ± 0.7 8.4 ± 0.8 7.9 ± 0.8
pH 7.9 ± 0.1 7.9 ± 0.1 7.8 ± 0.1 7.8 ± 0.1
Temperature (C) 20.6 ± 0.4 21.2 ± 0.5 20.9 ± 0.5 20.7 ± 0.4
NH4 (lg L
)1) 17.4 ± 2.8 17.0 ± 3.3 20.3 ± 5.4 18.7 ± 4.1
NO2 (lg L
)1) 23.1 ± 4.9 30.3 ± 7.2 41.7 ± 7.2 41.4 ± 8.0
NO3 (mg L
)1) 2.3 ± 0.7 2.6 ± 0.8 2.6 ± 0.8 2.3 ± 0.7
PO4 (lg L
)1) 52.9 ± 16.3 78.3 ± 14.3 63.3 ± 18.7 60.0 ± 6.7
SiO2 (mg L
)1) 2.1 ± 0.6a 4.8 ± 0.5a,b 6.9 ± 1.3b 7.0 ± 1.3b
Cu (lg L)1) 1.4 ± 0.5a 3.4 ± 1.2a 4.9 ± 1.6a 16.6 ± 1.4b
Letters in superscript following SiO2 and Cu values indicate statis-
tical differences between treatments (Tukey’s HSD test; P < 0.01).
Total diatoms Nitzschia hantzschiana Achnanthidium minutissimum Fragilaria capucina Abnormal diatom cells
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Fig. 2 Proportion of diatoms and relative abundance of the dominant diatom species and abnormal individuals over the course of the
experiment. All data are expressed in % (in the case of total diatoms, % of the total algal community).
4 S. Morin et al.
 2012 Blackwell Publishing Ltd, Freshwater Biology, doi:10.1111/j.1365-2427.2012.02827.x
schiana declined (i.e. r values were negative); the highest r
values were recorded for A. minutissimum. This species
grew signiﬁcantly in all channels, even Cu-contaminated
ones. Values of r for abnormal diatom cells were positive
in all Control, ExCu1 and ExCu2 channels, whereas their
quantity remained stable in Cu channels (no signiﬁcant
growth). This growth of abnormal cells in Control, ExCu1
and ExCu2 channels led all the treatments to reach similar
proportions of diatom deformities at the end of the
experiment, that is, 2.6 ± 0.1% (Fig. 2), which is signiﬁ-
cantly higher than the initial percentages detailed above.
Table 2 summarises mean population growth parame-
ters for all the treatments over the experimental period.
Subscripts in equations refer to the water conditions to
indicate that net fecundity (nF) of the standing crop, as
well as immigration (I) and emigration (E), differed
according to environmental factors. No signiﬁcant self-
generated detachment (Bouleˆtreau et al., 2006) was ob-
served in the bioﬁlms, suggesting that the emigration
component was probably comparable between treat-
ments. Two-week Dpop was always lower under Cu
conditions, agreeing with the r calculations. Comparisons
between ExCu1 and ExCu2 population kinetics indicated
statistical differences (linked to signiﬁcant immigration)
for total diatom biomass and Fragilaria capucina (respec-
tively P = 0.006 and P < 0.001; d.f. = 23, F = 9.22).
Discussion
Structural recovery after copper pressure ceased
Diatoms dominated in the Control channels but were less
well represented in Cu-exposed channels (Fig. 2). Chronic
exposure to copper is known to cause a shift towards
dominance by green algae (Serra & Guasch, 2009; Tlili
et al., 2010): indeed, Cu samples on week 0 were com-
posed of 47 ± 5% green algae. ExCu1 communities,
because of increased diatom cell doublings (Fig. 4),
Similarity(%)










































Fig. 3 Cluster analysis of the samples based on diatom species relative abundance. Only the taxa representing more than 1% relative abundance
in at least one sample are taken into account. See Fig. 2 for abundance of the dominant species on each sampling date.
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progressively reached the Control algal composition,
while ExCu2 communities remained close to Cu-exposed
composition.
Focussing on assemblage structure of diatoms in more
detail, a selection of species less susceptible to copper
exposure occurred in the bioﬁlms exposed to Cu, that is,
Achnanthidium minutissimum or Nitzschia capitellata (Verb
& Vis, 2005; Duong et al., 2008; Morin, Coste & Delmas,
2008b; Morin et al., 2012). Figure 3 indicates that 2 weeks
were more than enough for ExCu1 assemblages to attain
structure similar to the Controls, in accordance with the
most optimistic in situ translocation scenarios (Tolcach &
Go´mez, 2002). Without any external supply of colonists,
ExCu2 assemblage structure tended to diverge from the
Cu-stressed state but did not reach the Control compo-
sition within the time-course of the experiment. It
followed a trajectory that was probably driven by in situ
differential reproduction of species selected by previous
Cu exposure and subsequently favoured by the new
(uncontaminated) environmental conditions. The slower
increase in periphytic biomass in ExCu2 channels did not
lead to such a strong decrease in local contamination (i.e.
Cu concentration in the bioﬁlm) as in ExCu1 (Lambert
et al., 2012), thus maintaining somewhat greater toxic
pressure. This could explain why the succession trajec-
tory of ExCu2 assemblages were mainly driven by a
massive growth of Achnanthidium minutissimum, a pioneer
species (Stevenson, 1990; Medley & Clements, 1998) that
is known to cope with metal contaminations (Morin et al.,
2012) and to the decline of the copper-tolerant Nitzschia
hantzschiana, which is probably less competitive than
other species when water contamination ceases. Although
deriving from a natural inoculum, the original assem-
blage was quite simple from the outset. The selection that
occurred, along with the laboratory conditions used,
meant that the assemblages studied here were closer to
‘model assemblages’ than to the intricate structures that
can be expected in nature. However, the trends observed
here can be expected to be similar in more complex
assemblages.
Interestingly, the percentage of diatom abnormalities
remained fairly stable in the ExCu2 and Cu channels
throughout the experiment. No signiﬁcant increase in r
values was observed in Cu treatments (Fig. 4), suggesting
that species affected by deformities were unable to
reproduce, which is additional evidence for metal-
induced genetic impairments (Falasco et al., 2009) that
are likely to affect cell division (Schmid, 1984). Accrual of
abnormal diatoms in ExCu2 (positive r values) apparently
contradicts this statement, but in this case can be
compared with the clear kinetics of increasing deformities
observed in Control and ExCu1 channels. Long-term
culture under laboratory conditions has been shown to be
responsible for cell deformations (Estes & Dute, 1994;
Torgan et al., 2006), which could explain the antagonistic
results above. Nevertheless, the relative abundance of
deformed diatoms had stabilised at about 2.6 ± 0.1% by
week 6 in all treatments.
Table 2 Mean (± SE) values of 2-week variations in population and the corresponding formula of the Dpop. Dpop = nF (net fecundity:
reproduction – death) + I (immigration) – E (emigration)
Two-week Dpop (lg Chl cm)2) Control Cu ExCu1 ExCu2 Immigration
Equation nFCC-ECC nFCU-ECU nFEX+IEx-EEx nFEX-EEX IEX
Total diatoms 5.3 ± 1.9 0.3 ± 0.4 6.8 ± 1.4 1.7 ± 0.7 5.1 ± 1.6
NHAN )0.7 ± 0.7 )0.2 ± 0.3 0.2 ± 0.6 )0.3 ± 0.2 0.5 ± 0.7
ADMI 3.9 ± 0.8 0.6 ± 0.4 3.5 ± 0.5 1.6 ± 0.8 1.8 ± 0.9
FCAP 1.6 ± 0.7 )0.0 ± 0.1 2.5 ± 0.4 0.1 ± 0.1 2.4 ± 0.4
Letters in subscript refer to speciﬁc environmental conditions (CC, Control conditions; CU, Copper conditions; EX, ExCu1 and 2 conditions). IEX
values in italics are non-signiﬁcant. NHAN, Nitzschia hantzschiana; ADMI, Achnanthidium minutissimum; FCAP, Fragilaria capucina.
















Fig. 4 Mean rates of increase (in cell doublings ⁄day) over the 6-week
experimental period of the global diatom assemblage (total diatoms),
dominant species and abnormal cells. n.s., non-signiﬁcant (P > 0.05).
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The role of immigration in diatom assemblage recovery
It is almost impossible to distinguish between biotic and
abiotic drivers in in situ experiments, but the abiotic
drivers are generally considered as the major structuring
components for natural communities (Stevenson, Both-
well & Lowe, 1996; Sabater, 2009). In this respect, bioﬁlm
recovery after toxicant reduction would result in a
rearrangement in the abundances of the remaining viable
organisms (differential regrowth), whereas recolonisation
by upstream drift would rebuild an assemblage compris-
ing those taxa that coped with the toxic stress plus
immigrants. The residual bioﬁlm including the surviving
species would probably make the surface rougher and
stickier than bare surfaces, and thus produce autogenic
habitats favouring quicker recolonisation (Peterson, Hoa-
gland & Stevenson, 1990). Moreover, the initially domi-
nant species may enhance the ultimate development of
late-successional species through facilitation (M. Bottin,
pers. comm.).
In this study, we differentiated between the effects of
a reduction in toxic stress and of inputs of immigrants
on the recovery process. Whatever the treatment
(ExCu1, ExCu2), the bioﬁlms remaining after one month
of Cu exposure contained enough viable organisms to
ensure there was no lag time in regrowth (data not
shown). We found clear differential trajectories from
previously exposed to unexposed diatom assemblage
structure in the ExCu1 and ExCu2 channels. In ExCu1,
connection with unstressed assemblages led to extre-
mely rapid recovery. Conversely, recovery was delayed
for ExCu2 bioﬁlms, which were still unable to attain a
comparable diatom species composition to Control
bioﬁlms even after 6 weeks under uncontaminated
conditions. Iserentant & Blancke (1986) attributed
changes in diatom assemblages after transplantation to
differential development ⁄proliferation of the species that
had already settled. However, the quick recovery
observed here of ExCu1 in terms of species composition
(within 2 weeks for diatom species relative abundances
and 6 weeks for diatoms chlorophyll-a) demonstrates
that immigration is important in the dynamics of
recovery. The role of species drift in recovery thus has
to be considered, even if the present very optimistic
scenario probably resulted from the experimental design
promoting dispersal and high connectivity (the proxim-
ity and high density of potential immigrants, very few
water renewals, and intermediate water ﬂow) enhancing
potential immigration and subsequent algal succession
(Stevenson, 1983; McCormick & Stevenson, 1991;
Rolland et al., 1997).
Higher reproduction rates in Control and ExCu1 chan-
nels can be inferred from increased silica consumption
(Table 1). In situ reproduction of immigrants, although not
easily measurable, is assumed to have substantially
contributed to the above-mentioned recovery process.
Indeed, bioﬁlm diatoms show rapid reproduction (Baars,
1983; Morin, Coste & Delmas, 2008a), resulting in an
increase in the density of the newly introduced organisms.
Studies on interspeciﬁc variation in diatom immigration
(Stevenson & Peterson, 1991) indicated that Achnanthidium
minutissimum immigration was double that for Fragilaria
species; thus, the massive growth of F. capucina in ExCu1
probably resulted from immigration and subsequent
reproduction of highly productive individuals originat-
ing from unimpaired bioﬁlms. Ultimately, immigration
and in situ reproduction of both persistent and recolon-
ising species, although undistinguishable, play a major
role in periphytic recovery after exposure to copper
pollution.
Ecological importance of preserving longitudinal
connectivity in streams
Current freshwater management plans (e.g. EU Water
Framework Directive -2000 ⁄60 ⁄EC-, EU River Basin
Management Plans or Wenger, 2002) underline the
importance of preserving river corridors as major ‘mon-
itoring tools’ for ecological restoration of freshwater
hydroecosystems. Indeed, the proximity of unimpacted
areas within catchments is believed to increase effective
recovery of connected impaired sites. In this study, we
indirectly assessed the gain in remediation efforts by
characterising the differential recovery of diatom assem-
blages (ExCu1 and ExCu2) after a chronic exposure to
copper. Water contamination by micropollutants is
recognised as a major issue in the EU, and our results
support the qualitative importance of maintaining river
corridors. Overall, both immigration and in situ repro-
duction, although undistinguishable, enhanced peri-
phytic recovery after exposure to copper pollution
(ExCu1 treatment). In the wider perspective of restoring
ecosystem integrity, maintaining intact reaches upstream
would maximise the potential for downstream sites to
recover from past contamination or after unexpected
toxicant releases.
The ﬁndings reported here also demonstrated that
diatom assemblages can recover largely by propagule
immigration and in situ reproduction of recolonising
species. As might be expected, the immigrants here were
species known as pioneers that are resistant to distur-
bances (e.g. Achnanthidium minutissimum; Peterson &
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Stevenson, 1992) and common in the upstream site from
which they originated (Morin et al., 2010a; Roubeix et al.,
2011). These results could also highlight the risks of high
dispersability and potential to establish the undesirable
diatoms, such as invasive species that immigrate readily,
grow quickly and are highly competitive (Keller & Lodge,
2009; Friberg et al., 2011). In a context of global change,
such exotic species could be favoured by multiple stresses
reinforced by environmental warming and consequently
outcompete or even replace native species (Coste & Ector,
2000).
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a b s t r a c t
Temperature is a strong driver of bioﬁlm formation and of the dynamics of microalgae in freshwater.
Moreover, exposure to herbicides is a well-known stressor of periphytic communities in anthropized
aquatic environments. We tested these two environmental factors on periphytic communities that had
been sampled from the littoral zone of Lake Geneva and acclimatized in the lab for 3 weeks at 18, 21, 24
and 28 1C. After this acclimation period, differences in the composition of the diatom community and
decreases in cell density were observed corresponding to the temperature gradient. These acclimated
communities were then exposed to 23 and 140 nM of a mixture composed of equitoxic quantities of
atrazine, terbutryn, diuron and isoproturon. The periphytic community was more sensitive to the
herbicide mixture at 18 1C than at higher temperatures, suggesting that higher temperature reduced its
toxicity. Small and pioneer diatom species known to be promoted by contamination also appeared to
beneﬁt from higher temperatures. Temperature therefore appears to condition the herbicide sensitivity
of periphytic communities.
& 2013 Elsevier Inc. All rights reserved.
1. Introduction
In aquatic ecosystems, temperature is one of the main environ-
mental factors regulating enzymatic activities and, consequently,
many physiological and biogeochemical processes. Periphytic
communities that develop in shallow aquatic zones serve crucial
ecological functions and often experience marked temperature
variations. Temperature inﬂuences the major functions of these
communities, such as photosynthesis and respiration (Hancke and
Glud, 2004; Baulch et al., 2005), enzymatic activity (Boulêtreau
et al., 2012; Bonet et al., 2013) and bioﬁlm formation (Rao, 2010;
Villanueva et al., 2011; review by Pesce et al. (2012)). It has been
demonstrated that lowering the temperature reduces the rate of
uptake of nitrogen by microalgae (Reay et al., 1999), which may in
turn affect the biogeochemical N cycle and photosynthesis. In a
review, Davison (1991) pointed out that photosynthesis tends to
be stimulated in microalgae by increases in temperature, as shown
by the Q10 common value of 2. Microalgae can adapt their
photosynthesis to temperature by adjusting their chlorophyll
(chl) a content (DeNicola, 1996); however, temperature can also
alter other functions linked to photosynthesis, such as electron
ﬂux and plastoquinone diffusion (Davison, 1991). Many authors
have observed that pigment concentrations are inﬂuenced by
temperature, but inconsistent results are reported in the literature.
Results are species-speciﬁc, and different authors have reported
increases (Van der Grinten et al., 2005; Chalifour and Juneau,
2011) or decreases (Chalifour and Juneau, 2011) in the pigment
content depending on the temperature range tested. In this
context, El-Sabaawi and Harrison (2006) observed no linear
correlation between increasing temperature and the chl content
for the diatom Pseudo-nitzschia granii. Temperature can indeed
modify species growth rate (Coles and Jones, 2000; Butterwick
et al., 2005; Chalifour and Juneau, 2011), but that depends on the
intrinsic properties of the species and the prevailing temperature
during their evolution in their respective biogeographical regions
(Souffreau et al., 2013). At the community level, temperature has a
major inﬂuence on community composition. The dominance of a
particular class of algae is primarily dependent on its optimum
temperature. As a general trend, and regardless of any other
environmental parameter, diatoms are classiﬁed as cool-season
species and tend to be dominant at temperatures below 20 1C,
whereas cyanobacteria are more characteristic of warmer tem-
peratures (reviewed in DeNicola, 1996; Butterwick et al., 2005;
Van der Grinten et al., 2005).
Anthropic factors, such as pesticide contamination, also inﬂuence
the development of periphytic communities. Photosystem II inhibitor
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(PSII) herbicides are often found in diverse aquatic environments and
occur mainly in mixtures (Gilliom, 2007; Schuler and Rand, 2008;
Loos et al., 2009). Herbicides such as atrazine, terbutryn, diuron and
isoproturon are frequently detected in Lake Geneva (Ortelli et al.,
2012), at concentrations below the Water Framework Directive
regulatory thresholds. These herbicides are mainly used in the context
of agricultural and peri-urban activities, and the released fraction of
these herbicides is carried into the aquatic environment through run-
off, depending on many parameters such as the chemical properties of
the herbicides, meteorological events, watershed structure and soil
composition (Blanchoud et al., 2007; Ulrich et al., 2013). Microalgae
living in the bioﬁlm are known to be sensitive to PSII inhibitor
herbicides, which inhibit photosynthesis by preventing electron trans-
port in the photosynthesis electron transport chain. Many authors
have observed that these substances display toxicity towards auto-
trophic organisms at low concentrations (reviewed by Pesce et al.,
2011), either individually (Bérard et al., 1999; Debenest et al., 2010;
Seguin et al., 2001; Roubeix et al., 2011; Larras et al., 2012) or in
mixtures (Pesce et al., 2010; Knauert et al., 2008; Knauert et al., 2009;
Porsbring et al., 2010). Because periphytic communities are often
constrained by temperature and herbicide contamination, the inter-
action (synergy or antagonism) between these two stressors and their
resulting biological effect is of interest. Most studies have reported the
temperature dependent sensitivity of organisms to herbicides at the
species level. The inﬂuence of temperature acclimation on sensitivity
of microalgae to chemicals such as pesticides (Bérard et al., 1999;
Chalifour and Juneau, 2011) and heavy metals (Cairns et al., 1978;
Wang and Wang, 2008) varies considerably between studies. For
example, Chalifour and Juneau (2011) observed that the sensitivity of
Scenedesmus obliquus and two strains of Microcystis aeruginosa to
atrazine was higher when they were acclimated to 10 1C instead of
25 1C, whereas that of Navicula pelliculosa was not affected by
temperature. Cairns et al. (1978) also observed a different pattern of
sensitivity to atrazine in various microalgae. It therefore appears that
the inﬂuence of temperature on microalgal sensitivity to chemicals
varies greatly at the species level. There is a clear lack of knowledge,
however, about the inﬂuence of temperature alone on the response of
bioﬁlms to chemicals at the community level. One of the studies
investigating such interactions was performed by Boivin et al. (2005),
who observed that bacterial communities were more resistant to
copper at 20 1C than at 10 1C or 14 1C. They concluded that tempera-
ture can alter both the exposure to copper and its toxic effects. This
makes it particularly interesting to perform such studies with photo-
trophic communities
As temperature inﬂuences both the physiological and structural
parameters of periphytic communities and herbicide toxicity, we
can expect to observe various responses in the Lake Geneva algal
communities to temperature and contamination. We also expect
to ﬁnd that high temperature and high herbicide concentrations
have cumulative effects. Accordingly, we investigated how differ-
ent temperatures inﬂuence (a) the structure and function of a
natural periphytic microalgal community and (b) the sensitivity of
these communities to a herbicide mixture composed of atrazine,
terbutryn, diuron and isoproturon. Microcosms were inoculated
with a natural periphytic community. After growing for 3 weeks at
18, 21, 24 or 28 1C, temperature-acclimated sub-samples were
exposed to two concentrations (23 or 140 nM, the low and high
levels, respectively) of an equitoxic mixture of the four herbicides
and maintained at their growth temperature. These two concen-
trations were selected based on their toxicity toward benthic
diatoms, previously demonstrated by single-species laboratory
bioassays (Larras et al., 2013) carried out at 2172 1C. We expected
to ﬁnd that the concentrations would display different levels of
toxicity, but that neither would completely inhibit the parameters
investigated. The impact of these conditions on the functional and
structural parameters of these periphytic microalgal communities
was evaluated by assessing the diatom community structure and
composition before and after (4 days) contamination. We focused
mainly on diatoms because they make up most of the biomass of
such communities.
2. Material and methods
2.1. Experimental setup
These experiments were carried out in 36 aquariums (151515 cm3) divided
into four groups of nine aquariums each. Each group was grown in a water-bath
maintained at 18, 21, 24 and 28 1C. Five racks containing four glass slides
(102 cm2) each were placed in each aquarium to allow bioﬁlm growth
to occur. The day before incubation began, water was sampled from the littoral
zone of Lake Geneva and stabilized overnight in cans at each of the selected
temperatures. The periphytic community was scraped from various rocks in the
littoral zone of Lake Geneva from early to late May 2012, at the INRA station
(46122'5.78″N, 6127'15.04″E). The periphytic inoculum was retrieved in a 1 L glass
recipient, and then equal amounts were added to each of the 36 aquariums. To
prevent nutrient deﬁciency and to maintain representative environmental condi-
tions, the aquariums were ﬁlled with freshwater from the littoral zone of Lake
Geneva twice a week during the 3 weeks of acclimation; fresh natural inoculum
was also added to each aquarium to enhance colonization of the glass slide.
The 3-week acclimation period was chosen so that we would be working at the end
of the bioﬁlm growth phase, in order to avoid any detachment of the bioﬁlm from
the substratum and to ensure greater diversity. The periphytic community was
grown for 3 weeks at 18, 21, 24 or 28 1C with a light average of 70 mmol m2 s1
and a 14:10 h light:dark cycle with a light system composed of two neon Grolux
36 W (Sylvania, Germany) and two Solar Natur 36 W (JBL, Germany) lamps per
water bath. The water temperature in the littoral zone of Lake Geneva during the
sampling period was 16.470.70 1C. There was a difference of approximately 2 1C
for the lowest temperature tested, indicating that the 18 1C samples were in fact the
reference for this experiment. The physico-chemical conditions were assessed
twice a week during the incubation and contamination phases. Previous herbicide
screening had revealed that there was no signiﬁcant contamination of such
chemicals at the sampling point.
2.2. Microcosm contamination
Diuron (purity 99.5 percent), isoproturon (purity 99.9 percent), atrazine (purity
99.9 percent) and terbutryn (purity 99.3 percent) were obtained from Sigma-
Aldrich (St. Louis, MO 63103, USA) and stock solutions were prepared in water from
Geneva Lake that had been ﬁltered at 0.22 mm. We used species sensitivity
distribution (SSD), based on benthic diatom sensitivity data (Larras et al., 2013),
to derive an HC50 value (Hazardous Concentration that protects 50 percent of
species of a community, a less variable value) for each herbicide. From these HC50
thresholds, we determined the proportion of each herbicide required for the
mixture, so that each of them would theoretically have the same effect on the
community of benthic microalgae (this is known as an equitoxic mixture). The two
mixture concentrations contained similar proportions of herbicides and were
composed of 63 percent of atrazine, 3 percent of terbutryn, 7 percent of diuron
and 27 percent of isoproturon.
After growing for 3 weeks in thermo-regulated water-baths, we contaminated
three aquariums with the 23 nM mixture (the low concentration or L), three
aquariums with the 140 nM mixture (the high concentration or H) and three
aquariums were ﬁlled with clean ﬁltered water (0.22 mm, Millipore) taken from
Lake Geneva (control treatment, C). The nominal concentrations of each herbicide
in the L and H mixtures were 14 and 88 nM of atrazine, 0.7 and 4.2 nM of terbutryn,
1.6 and 10 nM of diuron and 6.2 and 38 nM of isoproturon, respectively. Periphytic
communities were exposed for 4 days, as in standard ecotoxicological bioassays
(ASTM International, 2007), under the same conditions as had been used for
preliminary growth.
2.3. Herbicide analysis
The herbicide concentrations were assessed for each treatment 6 h after
contamination, to assess the true exposure concentration faced by the bioﬁlm,
after the ﬁrst adsorption process had occurred. Concentrations were measured
using a multidetection analysis system including gas (GC/MS) and liquid chroma-
tography (HPLC/MS/MS). Analyses were processed by the “Laboratoire Départe-
mental d’Analyses de la Drôme” (www.lda26.com). The quantiﬁcation limits were
0.093 nM, 0.086 nM, 0.097 nM and 0.17 nM for atrazine, diuron, isoproturon and
terbutryn, respectively.
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2.4. Physical and chemical analyses
Nutrient concentrations in the water (NH4, NO2, NO3, PO4, SiO2 and COD) were
assessed following the relevant AFNOR standards. Measurements were taken
2 times per week throughout the 3 weeks of the growth phase, and at t0 and t4,
just before changing the water. Conductivity and pH were measured simulta-
neously using an Orion 5 stars probe (Thermo Scientiﬁc, USA). Light and tempera-
ture were also assessed throughout the experiment using Hobos data loggers
(PROSENSOR, Amanvillers, France).
2.5. Characterization of the microalgal community
2.5.1. Structure of the benthic diatom community
The taxonomic determination of the diatoms in the 36 samples was performed
according to the European Committee for Standardization (EN 14407) before
contamination (t0) and at the end of the experiment, 4 days after contamination
(t4). At each time point, two glass slides were taken from each aquarium. The
bioﬁlm was removed from the glass slides with a razor blade and then boiled in
HNO3 at 70 1C until the solution was colorless. The pellets were then washed twice
with distilled water, and 300 mL was transferred to coverslips. After drying, the
coverslips were afﬁxed to a glass slide with warm Naphrax (high refractive index
medium, Brunel Microscopes, Ltd., UK). Diatom species were identiﬁed optically at
a magniﬁcation of 1000 from 400 valves, based on their siliceous skeleton. The
diatom cell density was assessed directly from the boiled samples by an optical
count with a Malassez cell.
2.5.2. Photosynthetic parameter
Two glass slides were taken from each of the 36 aquariums at t0 and t4. Bioﬁlm
was removed from the slides with a razor blade and kept for 30 min in the dark. Both
the maximum PSII quantum yield of the whole community and the concentration of
total chlorophyll (chl) were assessed for each of the 36 samples using a PhytoPAM
(pulse amplitude-modulated, H. Walz). The chl concentration was assessed for the
whole community and for each algal class (diatoms, cyanobacteria, chlorophytes)
individually. For the diatoms, the chl content per cell was assessed from the
measured chl content attributed to diatoms divided by the Malassez cell diatom
cell count.
2.6. Data analysis
The statistical analyses were performed with R software. To test whether the
effects of temperature and/or herbicide were signiﬁcant on the chl content,
maximum PSII quantum yield, cell density or the Shannon–Weaver index, we ﬁrst
tested for normality and homoscedasticity. Then we performed parametric analyses
with an ANOVA and Tukey post-hoc or non-parametric analysis with a Wilcoxon–
Mann–Whitney test followed by a Kruskal–Wallis test. To test whether there was
any signiﬁcant effect on diversity, a MANOVA was carried out using PC-ORD
software on the basis of the abundance of the ten most abundant diatom species
of the community, which represent at least 1 percent of the total diversity, and
another group consisting of the 22 least abundant species. Principal component
analysis (PCA) was performed using R software with the “FactoMineR” package. The
Q10 for chl and cell density was deﬁned as the value of each endpoint at 28 1C
divided by the value of each endpoint at 18 1C for each of the C, L and H treatments.
3. Results
3.1. Physico-chemical conditions
During the 3 weeks of colonization, the physico-chemical
parameters remained stable for each of the temperatures tested.
The temperatures measured were close to those targeted, but were
slightly higher, with an average of 18.6, 21.4, 24.7 and 28.2 1C
during incubation (Table 1). A low concentration of phosphorus
(10 mg/L) was reached in the water just after sampling the coastal
zone. As a general trend, NH4, NO2, NO3 and SiO2 concentrations
increased with temperature during colonization. This difference
was signiﬁcant between 18 and 24 1C for NH4, NO2 and NO3
(p-values: 0.03, 0.02 and 0.04 respectively) and between 18 and
28 1C for NH4, NO2, NO3 and SiO2 (p-values: 0.026, 0.046, 0.04 and
0.002 respectively). No signiﬁcant difference was observed
between treatments for the pH, conductivity, or COD.
After 4 days of exposure, the nutrient concentrations had changed
in response to the different levels of herbicides, depending on
temperature (Table 2). At 18, 21 and 24 1C, concentrations of NH4,
NO2 and NO3 tended to be markedly higher for the H treatments than
for the C treatments. Conversely, a slight decrease in NO3 was
observed for the H treatment compared to the C and L treatments
at 28 1C. At 18 1C, NH4, NO2 and NO3 levels were 64, 3, and 160 mg/L
for the C treatments and 259, 10 and 300 mg/L, respectively, for the
H treatments. The same trend was observed for SiO2 at each
temperature.
The herbicide concentrations measured at the beginning of the
contamination were similar for the different temperatures for a
given treatment (Table 2). The concentrations measured were close
to the nominal concentrations, especially for atrazine, terbutryn and
isoproturon, where the concentrations were mainly between 5
and – 25 percent of the nominal concentration (except at 281-H/
terbutryn (52 percent)) (Table 2).
3.2. Changes in functional parameters
Temperature signiﬁcantly affected the total chl content of the
community at t0 and t4 (p-values: 8.24E05 and 2.37E08,
respectively, Table 3). With the C treatments, the chl concentration
decreased with increasing temperature, and signiﬁcant differences
were observed between the 18 and the 21, 24 and 28 1C samples
(Fig. 1a). After 4 days of exposure, the herbicide mixture signiﬁ-
cantly affected the total chl content (p-value: 1.57E06, Table 3),
but there was no interaction with temperature. A signiﬁcant
difference in chl concentration, due to herbicide contamination,
was observed at 18 1C between C and both L and H treatments,
and at 24 1C between the C and H treatments only. The maximum
PSII quantum yield was not signiﬁcantly affected by temperature
or herbicide (Table 3, Fig. 1b). The Q10s obtained for the chl
concentration were 0.17, 0.19 and 0.29 for the C, L and H
treatments, respectively. Thus, the chl concentration tended to
decrease when the temperature increased from 18 1C to 28 1C.
3.3. Changes in structural parameters
At t0, cell density was not signiﬁcantly affected by temperature
(Table 3). However, herbicides and temperature both signiﬁcantly
affected the cell density at t4 (p-value: 0.009 and 0.001, respec-
tively, Table 3 and Fig. 1c). The cell density decreased with
increasing temperature, and a signiﬁcant difference was observed
between 18 and 24 1C for the C treatments only, and between 18
and 28 1C for the C, L and H treatments. The signiﬁcant difference
for C treatments between 18 and both 24 and 28 1C samples
highlights the fact that there is a temperature above 21 1C that has
a major effect on the cell density of diatoms. After 4 days of
exposure, there was only a signiﬁcant difference between the C
and H treatments at 18 1C. For the same herbicide treatment, the
Table 1
Means and standard deviation of physical and chemical parameters during the
3 weeks of colonization for each temperature (n¼6).
Parameters Treatments
18 1C 21 1C 24 1C 28 1C
Temperature (1C) 18.670.4 21.470.4 24.770.2 28.270.4
Light (mmol m2 s1) 3975.4 3874.4 4172.2 4172.3
pH 8.9870.24 8.8970.15 8.8170.09 8.7170.08
Conductivity (mS/cm1) 263713 27676 29178.4 313711
NH4 (mg N/L) 62729 72731 145777 177791
NO2 (mg N/L) 673 873 1577 3274
NO3 (mg N/L) 2367104 283779 427799 4747181
PO4 (mg P/L) 674 572 572 471
COD (mg C/L) 2.9070.75 2.9071.2 2.2570.34 2.2570.28
SiO2 (mg/L) 0.2670.17 0.3570.13 0.4270.17 1.1470.36
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chl content per cell remained similar at the different temperatures,
and no clear trend could be discerned (Fig. 1d). However, at 21 1C,
this parameter was lower irrespective of the herbicide treatment
used due to the high cell density and the low chl content
measured. The Q10s obtained for cell density were 0.16, 0.31 and
0.26 for the C, L and H treatments, respectively, meaning that the
cell density tended to decrease with increasing temperature from
10 1C to 18 1C, especially with the C treatment.
Regarding the community composition, the Phyto-PAM signal
revealed that a signiﬁcantly higher (p-values o0.05) proportion of
chl originated from diatoms than from cyanobacteria whatever the
level of contamination and temperature (Fig. 1a). No signal from
chlorophytes was detected. With regard to the diatom community
composition, MANOVA analysis demonstrated that temperature
had a signiﬁcant effect at t0 and t4 (p-values: 0.03 and 0.01,
respectively, Table 3), and that herbicide contamination also
had a signiﬁcant effect at t4 (p-values: 0.04, Table 3), but no
signiﬁcant interaction was observed at t4. A total of 32 species
were identiﬁed in these samples including ten species that
represented at least 1 percent of the total diversity (Achnanthidium
minutissimum, Nitzschia fonticola, Gomphonema pumilum, Navicula
cryptotenella, Cyclotella costei, Cymbella excisa, Amphora pediculus,
Nitzschia lacuum, Encyonema minutum and Encyonopsis minuta).
The other 22 species (that represented individually less than
1 percent of the total diversity) constituted a group of less abundant
species.
The analysis of the diatoms' relative abundance evolution was
based on the seven most abundant diatoms and on a group contain-
ing all the other species (i.e. the other three most abundant species
plus the 22 species with a relative abundance of less than 1 percent
each) (Fig. 2). At the end of the contamination period, all the C, L and
H treatments of the 24 and 28 1C samples, but only the contaminated
samples at 18 1C and 21 1C, were characterized by a higher propor-
tion of A. minutissimum. The relative abundance of N. fonticola
appeared to be affected more by temperature than by herbicides,
whereas the relative abundance of E. minutum appeared to be
particularly affected by herbicides in the 18 and 21 1C samples.
Higher temperatures and herbicide concentrations appeared to select
for smaller species. The diatom diversity, estimated with the Shan-
non–Weaver Index, appeared to be signiﬁcantly affected at t4 only by
the herbicide mixture (p-value: 0.003, Table 3). However, in the
control samples, we observed a non-signiﬁcant decrease of the
Shannon–Weaver Index between the 18 and 28 1C treatments
(Fig. 1e). The Shannon–Weaver index between the C and H treat-
ments fell signiﬁcantly at t4 at 18 1C and non-signiﬁcantly at 21 1C.
No interactive effect was found between herbicides and tempera-
tures for these parameters.
3.4. PCA of the structural and functional parameter
A PCA analysis was performed (Fig. 3a) on the cell density, the
Shannon–Weaver index, the maximum quantum yield of the PSII
and chl concentration. The ﬁrst two axes explained 75 percent of
the total variability. The distribution of the samples on axis 1 was
mainly driven by the temperature and herbicide mixture concen-
tration. This axis was positively correlated with diversity (Shan-
non–Weaver index) and chl concentration (Fig. 3b). From the PCA
plot, we observed that C, L and H treatments at 28 1C were situated
much closer to each other, whereas the C, L and H treatments at
Table 2
Herbicides concentration (in nM) at the beginning of the contamination and chemical conditions at the end of the 4 days of herbicide exposure for each contamination level:
C (control), L (low) and H (high) and at each temperature, in the water phase.
Treatments
18 1C 21 1C 24 1C 28 1C
C L H C L H C L H C L H
Herbicides (nM)
Atrazine – 12 67 – 12 75 – 11 80 – 13 94
Terbutryn – 0.7 2.98 – 0.5 3 – 0.5 3 – 0.6 2
Diuron – 1 8 – 0.8 4 – 1 6 – 1 5
Isoproturon – 5 37 – 4 42 – 5 35 – 7 41
Total mixture concentration – 19 113 – 17 124 – 18 124 – 22 142
Parameters
NH4 (mg N/L) 64 103 259 53 73 199 78 118 275 106 158 203
NO2 (mg N/L) 3 4 10 6 8 13 13 15 27 75 91 98
NO3 (mg N/L) 160 180 300 210 270 370 330 450 500 610 640 570
PO4 (mg/L) 3 4 4 3 3 3 2 4 3 2 3 3
COD (mg C/L) 2.52 2.31 2.36 1.63 1.96 1.83 1.94 1.86 1.78 1.7 1.87 1.79
SiO2 (mg/L) 0.21 0.27 0.3 0.14 0.3 0.57 0.16 0.41 0.44 0.38 0.71 0.83
Table 3
Results of statistical analysis based on functional parameters of the periphytic
communities and structural parameters of diatom communities at the beginning
(t0) and at the end of the experiment (t4). Both statistical analyses, for diatom
diversity, were carried out on the ten most abundant diatoms species. 2-way
ANOVA tests were carried out. The p-values are given as n.s; p40.05; npr0.05;
nnpr0.01; nnnpr0.001.
Parameters Source t0 t4
p-Value p-Value
Chlorophyll content Herbicide mix n.s nnn
Temperature nnn nnn
Herbicide mix Temperature n.s n.s
Maximum quantum yield Herbicide mix n.s n.s
Temperature n.s n.s
Herbicide mix Temperature n.s n.s
Cellular density Herbicide mix n.s nn
Temperature n.s nnn
Herbicide mix Temperature n.s n.s
Diversity
(Shannon–Weaver)
Herbicide mix n.s n
Temperature n.s n.s
Herbicide mix Temperature n.s n.s
Diversity (MANOVA) Herbicide mix n.s n
Temperature n nn
Herbicide mix Temperature n.s n.s
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18 1C were more widely spread out on the PCA plot. This highlights
the fact that the parameters of the samples exposed to herbicides
were more similar to the non-exposed samples at higher tem-
perature than at lower temperature. There was a progressive
tendency from 18 to 28 1C. At 28 1C, the C and H samples were
located together on the left-hand side of the PCA plot, whereas at
18 1C, the C and H samples were on the right- and left-hand sides
of the plot, respectively.
Fig. 1. Evolution of (a) chl concentration of diatoms and cyanobacteria, (b) maximum PSII quantum yield of the whole communities, (c) diatoms’ cellular density, (d) chl
content per diatom cell (pg/cell) and (e) diatoms’ diversity (Shannon–Weaver index) under different temperature growths and herbicide concentrations, after 4 days of
exposure. Clear gray, dark gray and black represent C, L and H treatments, respectively. n¼3; n and nn represent the signiﬁcant difference (ANOVA) of L and H treatments
compared to C within a same temperature (respectively, p-value o0.05 and o0.01);þand þþ represent the signiﬁcant difference between a treatment at 18 1C compared
to the same treatment under another temperature (respectively, p-value o0.05 and o0.01). In graph (a), dots and stripes represent diatoms and cyanobacteria chl
proportion, respectively.
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Fig. 2. Relative abundance of the 7 most abundant diatom species at (a) 18 1C, (b) 21 1C, (c) 24 1C and (d) 28 1C after 4 days of exposure for each replicate. C: Control,
L: Low level, H: High level. 1, 2 and 3 represent the replicate number of the sample.
Fig. 3. Representation of (a) the principal component analysis (PCA) plot and (b) the spearman correlation circle. On graph (a), dots, triangles, squares and diamond
represent temperatures of 18, 21, 24 and 28 1C, respectively, and clear gray, dark gray and black represent treatments C, L and H, respectively. On graph (b), Yield: maximum
PSII quantum yield; Chl: chl content; Cell dens: cellular density; Div: Shannon–Weaver index.
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4. Discussion
4.1. The inﬂuence of temperature on community development
Temperature is a crucial environmental factor that regulates many
physiological and biochemical processes in microalgae. In the litera-
ture, the reported inﬂuence of temperature on microalgae has varied
greatly, and the results reported are inconsistent. In the present
study, periphytic communities were acclimatized to various tem-
peratures for 3 weeks so that temperature could be considered to be
an environmental factor rather than a stress factor. Acclimation
enables communities to adapt to different temperatures by modify-
ing their physiological responses (Davison, 1991; Staehr and
Sand-Jensen, 2006). Davison (1991) reported in a review that the
acclimation process starts within a few hours. In the literature, the
acclimation times reported for microalgae vary considerably and in
some cases last for many weeks (Boivin et al., 2005; Chalifour and
Juneau, 2011) depending on the experiment and the species. In our
experiment, there was a difference of approximately 2 1C between
the lake water temperature during the sampling period and the
lowest temperature used in the experiment. Moreover, we observed
that the taxonomic composition of communities after growing for
3 weeks at 18 1C was similar to that found in situ in Lake Geneva
during the experiment. This indicates that the 18 1C samples were in
fact the reference samples for this experiment. Acclimated commu-
nities displayed speciﬁc structural responses. Signiﬁcant differences
were primarily observed between the 18 and 28 1C communities.
Intermediate temperatures appeared to be “transitional”, and the
extent to which communities exposed to these conditions were
affected depended on the parameter being observed.
The inﬂuence of temperature on the chl content of microalgae
has received substantial attention in the literature, and results
differed signiﬁcantly between studies, depending on the organ-
isms and temperature ranges tested. For example, it has been
reported that the chl a contents of several species, including
Merismopedia tenuissima, Oscillatoria sp. (Coles and Jones, 2000)
and N. pelliculosa (Chalifour and Juneau, 2011), were not signiﬁ-
cantly affected by temperature. Some authors have reported that
chl a content may increase with temperature in M. aeruginosa
(Coles and Jones, 2000; Chen et al., 2011), whereas others have
shown that chl content was higher at lower temperatures in
S. obliquus (Chalifour and Juneau, 2011) and P. granii (El-Sabaawi
and Harrison, 2006). This was found particularly when the
temperature was below the optimum temperature. Above all, the
change in chl a content of cells with temperature appeared to
depend on the species (Rhee and Gotham, 1981). This modiﬁcation
of the chl a content might be an adaptive process that supplies the
energy needed for enzymatic respiratory activity, which is known
to be highly sensitive to temperature (Davison 1991; reviewed in
DeNicola (1996)). In our study, biomass decreased with increase
in temperature. The inhibitory effect of increasing temperature
(from 18 to 28 1C) on cell density and chl content on the diatom
community was highlighted by the Q10 values observed for the
controls. At both extreme temperatures, the ratio of chl content
per diatom cell was constant over the range of temperatures
evaluated in this study. In the light of the similar maximum PSII
quantum yields observed at 18 and 28 1C, it appears as if cells tend
to maintain a stable photosynthetic capacity over our temperature
range (with a restriction at 21 1C).
The growth of diatoms was markedly affected by rising tempera-
ture, especially above 21 1C. This was not due to nutrient depletion,
because higher levels of Si and Nitrogen were observed for the
higher-temperature treatments during the acclimation period. Dia-
toms are deﬁned as “cool-season” algae in many studies for their
capacity to grow under low temperature (Cairns et al., 1978; Van der
Grinten et al., 2005; Chalifour and Juneau, 2011). However, the
optimum temperature appeared to vary considerably between spe-
cies (Admiraal, 1977; Coles and Jones, 2000; Butterwick et al., 2005;
Van der Grinten et al., 2005) and even between strains of the same
species depending on their historical growth conditions (Souffreau
et al., 2013). In studies on Pinnularia borealis and Hantzschia
amphioxys species, strains from Antarctica had lower optimum
growth temperatures than the other lineages originating from
different biogeographical locations (Souffreau et al., 2013). Staehr
and Sand-Jensen (2006) observed an increase in growth, photo-
synthesis and respiration in phytoplanktonic algae in response to an
increase in temperature to between 2 and 6 1C above the initial
growth temperature. In the present study, the temperature of Lake
Geneva water was about 16 1C at the beginning of the sampling
period, and algal inocula had 3 weeks to acclimatize to the higher
temperatures. However, the cell density of diatoms was severely
affected at 24 1C, i.e. at 8 1C above the initial environmental tem-
perature. This is consistent with the mean summer time temperature
in the littoral zone of Lake Leman, which rarely exceeds 22–23 1C
(INRA, unpublished data).
In the present study, temperature also displayed a signiﬁcant
effect on the composition of diatom communities after acclima-
tion. MANOVA analysis performed on the ten most abundant
diatoms species revealed a robust, statistically signiﬁcant effect.
In other studies, temperatures above 30 1C favored several appro-
priately adapted species, especially blue and green algae, leading
to a reduction in the diversity of the community (reviewed in
DeNicola, 1996). When algae had evolved under competitive
conditions, thermal optima and competitive behavior due to
nutrient resources inﬂuenced the dominance of several species
(Di Pippo et al., 2012; Van der Grinten et al., 2005). In the present
study, the diatom community was mainly composed of pennate
species irrespective of the temperature. A marked dominance of
A. minutissimum was observed with increase in temperature.
A. minutissimum is known to be sensitive to organic pollution, to
be a highly competitive pioneer species and to be tolerant of low
nutrient conditions (Rumeau and Coste, 1988; Biggs et al., 1998;
Passy, 2008). Hence, we can suppose that A. minutissimum may
more readily be found in oligotrophic systems during summer and
at higher temperatures, when nutrients are being consumed by
other planktonic algae. Consequently, it would seem that higher
temperatures favor small, pioneering and highly competitive
species. Stenger-Kovacs et al. (2006) found that the relative
abundance of A. minutissimum was particularly high at the end
of the summer and was highly dependent on the Si concentration
in the water. Other species, such as Nitzschia spp. and Cocconeis
spp., tend to be more abundant in water above 25 1C (DeNicola,
1996). In this study, the relative abundance of N. fonticola tended
to decrease with increasing temperature, whereas the relative
abundance of N. lacuum was more independent of temperature.
Hence, in our study, temperatures above the reference tem-
perature (18 1C) reduced the total biomass (chl concentration and
cell density) of communities, inﬂuenced the diatom community
structure by selecting species with small cell and ﬁnally led to a
decrease in diatom diversity.
4.2. Effect of herbicide mixtures and interactions with temperature
Owing to the release of various herbicides into the environ-
ment and their transfer into aquatic ecosystems, periphytic com-
munities are mainly exposed to a mixture of PSII inhibitors (Loos
et al., 2009; Ortelli et al., 2012). Herbicides with this speciﬁc
cellular target, such as atrazine, terbutryn, diuron and isoproturon,
are known to affect benthic microalgae at low concentrations
(Pérès et al., 1996; Guasch et al., 1997; Guasch and Sabater, 1998;
Schmitt-Jansen and Altenburger, 2005; Magnusson et al., 2008;
Debenest et al., 2009; Roubeix et al., 2011; Larras et al., 2012).
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This sensitivity, however, appears to be inﬂuenced by environ-
mental factors, such as temperature. In the context of triazine
contamination, in many studies higher temperatures appear to
tend to reduce triazine toxicity. Chalifour and Juneau (2011)
observed that S. obliquus and both strains of M. aeruginosa became
less sensitive to 0.1 mM of atrazine along an increasing tempera-
ture gradient, ranging from 10 to 25 1C. Similarly, Oscillatoria
limnetica appeared to be more sensitive to atrazine at a spring-
like temperature (13 1C) than at a summer-like temperature
(20 1C) (Bérard et al., 1999). This suggested that differences in
sensitivity could be due to the rate of turnover of the D1 protein
and, consequently, the recovery rate of PSII activity. Conversely,
and for two marine ﬂagellate species, the toxic effects of terbuthy-
lazine on their biomass and growth tend to increase as tempera-
ture rises from 15 to 25 1C (Fiori et al., 2013). The authors suggest
that the change of toxicity with temperature was dependent on
the growth optimum temperature of the different species. In the
literature, the effects of temperature on the sensitivity of organ-
isms is not predictable since it varies dramatically depending on
the chemicals, the temperature ranges studied and the organisms
concerned (Cairns et al., 1978).
Our results showed that community sensitivity to herbicides
mixture depended on the growth temperature. As a general trend,
the higher the growth temperature, the lower the toxicity of the
mixture, except for the maximum PSII quantum yield. This para-
meter was not signiﬁcantly affected by temperature and herbicide
exposure (despite a slight decrease at 18 and 24 1C between
herbicide treatments). Moreover, at 21 1C, the maximum PSII
quantum yield varied considerably between the herbicide treat-
ments. Similarly, in a single-species experiment, the maximum
PSII quantum yield of N. pelliculosa was not affected by tempera-
ture in the 10 1C to 25 1C range or by atrazine (Chalifour and
Juneau, 2011). Structural parameters such as cell density and chl
concentration were signiﬁcantly affected by the mixture especially
at 18 1C, and were non-signiﬁcantly or not affected at all at higher
temperatures (especially at 28 1C). The decrease in toxicity with
increasing temperature may be related to several factors.
First, periphytic communities did not appear to be at a steady
state at 28 1C, probably due to physiological changes. For example,
given the higher levels of nutrients in water after the incubation
period and in the contaminated samples, we suggest that nutrient
metabolism was affected by both temperature and herbicides indi-
vidually. Elsewhere, Tang et al. (1998) demonstrated that atrazine
uptake by microalgae depends on their biovolume and suggested
that bioconcentration might be a prerequisite for toxicity. In our
experiments, the lower sensitivity of diatoms grown at higher
temperatures may thus be due to the fact that these observed species
were mainly small and may have taken up less and internalized
smaller amounts of the herbicides. Previous studies highlighted a
higher abundance of small diatoms species under an exposure of PSII
inhibitor herbicides (reviewed in Debenest et al., 2010).
Second, many studies of natural algae communities have shown
that abiotic parameters, such as temperature, nutrients or light,
inﬂuence the community response of phytoplankton (Bérard et al.,
1999; Bérard and Benninghoff, 2001) and periphyton (Guasch et al.,
1997; Guasch and Sabater, 1998; Pesce et al., 2009; Roubeix et al.,
2010; Villeneuve et al., 2011; Bonet et al., 2013) to chemicals stress.
In our study, the highest temperatures (24 and 28 1C) inﬂuenced
community composition and also led to a shift of species and to the
dominance of the diatom A. minutissimum. We also observed that
PSII inhibitors induced a shift in community composition at 18 and
21 1C, also leading to an increase in the dominance of A. minutissi-
mum. Other studies have observed such effects in periphytic
communities (Dorigo et al., 2004; Schmitt-Jansen and Altenburger,
2005; Roubeix et al., 2011) in response to PSII inhibitor exposure.
In our experiment, we hypothesized that these high temperatures
initially selected ﬁrst this particular species during the incubation
period, and that the following contamination period had no further
effect on diversity. As suggested by Vinebrooke et al. (2004) this
ﬁnding indicates the co-tolerance of A. minutissimum to both
temperature and herbicides. This co-tolerance may then explain
why Q10 values for cell density and chl content increase slightly
with herbicides contamination towards a value of 1 for these
parameters (a value of 1 means that an increase of 10 1C has no
effect on the parameter, in this case an increase from 18 to 28 1C).
5. Conclusion
This study shows that the structural parameters of periphytic
microalgae communities were affected by temperature, especially
above 21 1C, in the same way as communities exposed to PSII-
inhibitor herbicides. As they constitute most of the periphytic
communities, the structure and composition of the diatoms
contribute majorly to the response of the microalgal community
to contamination. This suggests that the sensitivity of algal
communities to these chemicals might depend on the sampling
period (seasons) and the bioclimatic characteristics. Finally, this
shows that the assessment of the effect of herbicides must take
into account environmental speciﬁcities that modulate toxicity.
In a context of herbicide risk assessment, integrating the co-effects
of environmental parameters (i.e. temperature, light and nutri-
ents) that inﬂuence the dynamics, structure and composition of
the microalgal community appears to be crucial to enhance the
environmental relevance of models and quality thresholds.
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